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Environ 10 millions de personnes, soit près d'un tiers de la population canadienne, utilise des eaux 
souterraines comme source d’eau potable, et plus de 80% de la population rurale canadienne dépend de 
l'approvisionnement en eau souterraine pour faire son approvisionnement en eau. Le Bilan de la qualité de 
l'eau potable au Québec 2005-2009, nous montre qu’environ 14% des habitants du Québec prend leur eau 
de puits individuelle. Dans la municipalité de Saint-François-Xavier-de-Brompton (SFXB) il n'y a pas de 
système collectif de production de l’eau potable. Pour cette raison, les quelque 2 500 habitants de cette 
municipalité s'approvisionnent en eau à partir de puits privés. 
La première étape de cette recherche (réalisée en 2013), vise à déterminer le portrait spatio-temporel de la 
qualité de l’eau potable dans cinq puits individuels à SFXB. Les campagnes d'échantillonnage ont été 
réalisées de la mi-mai jusqu’à la fin de novembre (22 en 2013 et 24 en 2014). Le suivi environnemental 
réalisé, testé l’eau potable sur soixante-dix produits pharmaceutiques et pesticides, cyanotoxines 
(microcystines MC-LR), métaux et metalloïdes en état de traces, nitrate et phosphore total. Pendant ce suivi 
environnemental, on a quantifié seize contaminants émergents CÉ (neuf produits pharmaceutiques, six 
pesticides et MC-LR), du cadmium, de l’arsenic, du fer, du manganèse et une quantité suffisante de nitrates 
et phosphore total pour garantir l’eutrophisation du Petit Lac Saint-François (PLSF) placé quelques mètres 
en aval de nos résidences riveraines. 
En 2014 la deuxième étape du projet a débuté, en élargissant la zone d’étude avec l’ajout de dix-huit 
municipalités du centre-sud de Québec, mais cette fois ci, en prenant des eaux potables traitées des 
municipalités petites à moyennes (médiane de 4000 habitants). Les campagnes d'échantillonnage ont été 
réalisées de mai jusqu’à la fin de novembre (8 en 2014 et 4 en 2015). Dans les dix-huit municipalités, onze 
molécules (6 produits pharmaceutiques, 4 pesticides et MC-LR) ont été quantifiées dans au moins un 
échantillon, y compris le cancérogène connu cyclophosphamide et le fongicide thiabendazole, dont la 
présence dans l'eau potable municipale traitée au Québec est signalée ici pour la première fois. Les 
concentrations maximales de produits pharmaceutiques quantifiés variaient de 48 à 1233 ng l-1 et de 
pesticides de 40 à 366 ng l-1.  
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Au Québec, les eaux souterraines permettent d'approvisionner en eaux près de 90% du territoire habité et 
environ 20% de la population, dont 142 municipalités. Le Québec est donc la province canadienne ayant le 
plus grand nombre de municipalités dans cette situation (Nowlan, 2007). De plus, l’Institut de la statistique du 
Québec, dans ses rapports de 2014 (2014a et 2014b), montre qu’environ 15% des Québécois 
s’approvisionnent à partir d’un puit individuel. Ce pourcentage inclut 275 400 personnes en Montérégie, une 
région plutôt agricole, et 99 000 personnes en Estrie, une région ayant des sols avec des teneurs de fond de 
sols riches en métaux et métalloïdes comme l’arsenic (Beaulieu, 2016).  
 
Au Québec, le règlement sur la qualité de l’eau potable (RQEP, 2001) rend tous les propriétaires de puits, 
desservants moins de 20 personnes, responsables de la qualité de ses eaux. Toutefois, plusieurs propriétaires 
de puits individuels ne réalisent qu’un adoucissement de l’eau avant consommation. C’est le cas, notamment, 
des cinq puits échantillonnés à Saint-François-Xavier de Brompton (SFXB). L’établissement d’un traitement 
complet de l’eau potable est également une problématique pour de nombreux systèmes municipaux de 
traitement d’eau potable. Les systèmes de traitement d’eau utilisés dans les municipalités suivies par le projet 
n’ont d’ailleurs pas été conçus pour traiter les CÉ. Ils ne font donc qu’un traitement partiel de ces contaminants 
avant de distribuer l'eau potable traitée aux consommateurs. 
 
Toujours au Québec, une distinction réglementaire (Article 19 RQEP) est faite pour les municipalités 
comptant moins de 5 000 personnes, soit 13 des 18 municipalités de cette étude. Ces municipalités n'ont pas 
de contrôle légal pour le suivi ou l'analyse des pesticides ou d'autres substances organiques, autres que les 
trihalométhanes, dans leurs réseaux d'eau potable (RQEP, 2001). Pour les puits individuels, la situation est 
plus complexe. Les propriétaires ne sont pas soumis au contrôle règlementaire du RQEP. Le suivi de la qualité 
de l’eau devient donc volontaire. 
 
La connaissance et la compréhension des approvisionnements en eau souterraine sont fragmentées ou 
manquantes. Il est donc nécessaire de mieux comprendre la vulnérabilité à la contamination des puits, 




1.2. Problématique et mise en contexte 
Les CÉ suivis dans ce projet (MC-LR, pesticides, et les produits pharmaceutiques et de soins personnels PPSP) 
ne sont pas tous normés par le RQEP. De plus, ces exigences ne concernent pas les municipalités qui 
alimentent moins de 5 000 personnes. Or, il existe certaines études scientifiques qui valident la présence des 
CÉ dans l’eau potable et qui démontrent que l’eau peut devenir une source d’exposition pour l’être humain 
(Benotti et al, 2009; Zakaria and Shehri, 2009; Fram and Belitz, 2011; Daneshvar et al, 2012; Tian et al, 2013; 
Padhye et al, 2014; Fingler et al, 2017; Glassmeyer et al, 2017). 
 
La méthodologie utilisée dans ce suivi environnemental est donc proposée comme un outil pour aider les 
municipalités à déterminer la vulnérabilité de contamination de leurs sources d’eau potable. Le tout en utilisant 
des marqueurs de contamination pour déterminer l’influence des milieux agricoles et des eaux usées 
(pesticides et PPSP). 
 
1.3. Question, hypothèse et objectifs du projet de recherche 
La principale question posée dans cette étude est : 
Est-ce que les 300 000 habitants des 19 municipalités étudiées consomment une eau contenant des 
contaminants d’intérêt émergent ? 
Ce projet s’appuie sur l’hypothèse que les propriétaires de puits individuels et les petites municipalités du 
centre-sud du Québec consomment une eau potable contaminée. 
 
L’objectif principal de cette recherche est de déterminer le portrait spatio-temporel de la qualité de l’eau de 
puits individuels et de petites municipalités du centre-sud du Québec. 
Ainsi, les objectifs spécifiques de ce projet de maîtrise sont les suivants : 
− quantifier ou mesurer la concentration en cyanotoxines, pesticides, PPSP, métaux et métalloïdes, 
nitrates et phosphore total dans l’eau potable; 
− surveiller les variations spatio-temporelles des molécules étudiées dans l’eau potable; 
− proposer une approche de suivi environnemental, à partir de marqueurs de contamination, pour 




1.4. Impacts et limitations 
Les impacts espérés de cette recherche sont différents selon les parties concernées. Les consommateurs d’eau 
potable des réseaux qui desservent moins de 5 000 personnes devraient être encouragés à inclure de façon 
volontaire le suivi de CÉ, qui sont d’intérêt pour la santé humaine. Les organismes de suivi et de 
réglementation de la qualité de l’eau potable devraient, pour leur part, être sensibilisés au fait que même si 
l’eau potable est consommée par moins de 5 000 personnes, le risque de contamination existe. Ce risque 
devrait également être mieux étudié afin de saisir l’ampleur de cette problématique au Québec. 
 
Le soutien financier apporté à ce mémoire a déterminé les limites du projet. Les quantités d’échantillons 
prélevés, de municipalités suivies et d’analyses incluses ont donc été limitées par les ressources économiques 
et, en deuxième instance, par les ressources humaines disponibles. 
 
1.5. Structure de mémoire 
Le chapitre 2 de ce mémoire porte sur la revue bibliographique de l’étape 1 à Saint-François-Xavier de 
Brompton. Le chapitre 3 présente la méthodologie et les résultats des CÉ à SFXB. Les résultats pour les 
métaux et métalloïdes, nutriments et facteurs physico-chimiques ne seront pas présentés dans cette étude. Le 
chapitre 4 présente la publication scientifique qui analyse la présence et les variations spatio-temporelles des 
pesticides et PPSP dans les réseaux de distribution d’eau potable de 18 municipalités du centre-sud du Québec. 
À la fin du chapitre 4 des conclusions générales complètent cette mémoire. L’Annexe A présente l’information 












2. REVUE BIBLIOGRAPHIQUE 
 
En 2009, un groupe de travail de l’Organisation mondiale de la santé (OMS) a élaboré un rapport 
à propos de la présence des produits pharmaceutiques dans l’eau potable et ses possibles 
conséquences sur la santé humaine (OMS, 2012). Ce groupe est composé d’experts en toxicologie, 
en chimie de l’eau et en santé, en traitement de l’eau, en pharmacologie et en eau potable. Ces 
travaux avaient pour but : 
− la réalisation d’études plus systématiques visant à mieux faire comprendre le transport, la présence et 
l’impact des produits pharmaceutiques dans l’environnement, en particulier dans les sources d’eau 
potable;  
− la standardisation des protocoles d’échantillonnage et d’analyse des produits pharmaceutiques afin de 
faciliter la comparaison des données. 
Nous notons que les études soulignées dans cette revue bibliographique ne traitent pas des autres 
CÉ comme les ignifugeants, les plastifiants ou les hormones. L’un des objectifs de ce mémoire est 
de mettre en évidence la présence des MC-LR, pesticides et PPSP dans l’eau potable.  
Dans la région de cette étude, la province de Québec, Canada, les eaux souterraines permet 
l'approvisionnement en eau de près de 90% du territoire habité, fournissant environ 20% de la 
population, dont 142 municipalités, ce qui en fait la province canadienne avec la plupart des 
municipalités dans cette situation (Nowlan, 2007). 
2.1 Cadre légal – normes à propos de l’eau potable et des 
contaminants émergents  
 
Le terme contaminant émergent (CÉ) est assez vaste et généralement utilisé pour désigner les 
contaminants présents dans la nature durant un certain temps. Les technologies actuellement 
disponibles pour les détecter s’avèrent relativement nouvelle. Ce CÉ est défini comme tout produit 
chimique synthétique ou naturel ou tout microorganisme non détecté couramment dans 
l’environnement, mais qui peut être présent dans l’environnement et entraîner des effets 
écologiques néfastes, suspects ou connus pour les humains (USGS, 2016). 
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Il existe trois groupes de CÉ qui seront abordés dans le présent document, les PPSP, les pesticides 
et cyanotoxines. Les PPSP ne sont pas encore réglementés dans l’eau potable, des 691 ingrédients 
actifs pour les pesticides inscrits dans la base de données sur les produits antiparasitaires de Santé 
Canada (Environnement Canada et Santé Canada, 2014) seulement 16 sont normés à date (RQEP, 
2001) et les MC-LR sont normées aussi au Canada dans l’eau potable (RQEP, 2001). 
Le Canada a choisi d’établir des Lignes directrices canadiennes sur la qualité de l’eau potable 
volontaires et non exécutoires. Il est le seul parmi les pays du Groupe des huit (G8) à ne pas 
respecter les normes de qualité au niveau national. Sur 94 recommandations des lignes directrices 
canadiennes, 16 sont systématiquement appliqués dans les 13 territoires provinciaux et territoriaux 
canadiens, créant ainsi des lignes directrices à l’échelle régional (Dunn et al, 2014). 
La province de Québec a adopté en partie les lignes directrices canadiennes sur la qualité de l’eau 
potable dans des règlements juridiquement contraignants sur l’eau potable, couvrant un total de 81 
paramètres, 71 des lignes directrices et 10 autres (MDDELCC, 2014). Il n’existe pas de normes 
obligatoires ou de lignes directrices volontaires pour les produits pharmaceutiques présents dans 
l’eau potable aux niveaux national ou provincial du Québec. Certains produits de pesticides sont 
cependant réglementés au Canada.  Des normes à propos de l’eau potable existent au Québec pour 
16 pesticides, toutefois elles sont en général sensiblement moins contraignantes, et d’un ordre de 
grandeur plus élevés que celles d’autres juridictions, en particulier ceux de l’Union européenne 
(UE) (voir Tableau 2-1). En outre, les contaminants existent généralement dans l’eau en tant que 
mélanges de produits chimiques multiples, alors que l’information détenue à ce jour sur ces 
produits repose sur une étude du produit analysé de manière isolée.  Par conséquent, les valeurs de 
référence de l’eau potable sont généralement développées à l’aide d’informations sur la toxicité 
pour des composés isolés et une approche toxicologique traditionnelle. Une meilleure 
compréhension des effets potentiels du mélange de CEC présents dans l’eau potable est donc 
importante pour le développement de l’avenir des valeurs indicatives. À cet égard, il convient de 
noter que l’UE a établi une limite globale de 0,5 μg l-1 pour le total cumulatif de tous les pesticides 
autorisés dans l’eau potable (Union européenne, 1998). Cette approche reconnaît que l’exposition 
cumulative à un certain nombre de pesticides différents, dont chacun peut être inférieur au niveau 




Tableau 2-1 : Concentrations maximales acceptables des pesticides quantifiés à SFXB 
Pesticide Catégorie Classe chimique Québec Canada UE 
µg l-1 
Terbuthylazine Algicide, herbicide, 
microbiocide 
Triazine * * 0,1 
Atrazine (ϫ) Herbicide Triazine 3,5 5 0,1 
Hexazinon Herbicide Triazine * * 0,1 
Métolachlore Herbicide Chloroacétanilide 35 50 0,1 
Thiabendazole Fongicide Benzimidazole * * 0,1 
Carbendazime Fongicide, produit 
de dégradation 
Benzimidazole * * 0,1 
Mélange 
  
* * 0,5 
 * Non réglementé 
 (ϫ) Cette valeur s’applique à l’ensemble de l’atrazine et de ses métabolites N-désalkylés - diéthylatrazine, 
deisopropylatrazine, hydroxyatrazine, diaminochlorotriazine 
 Les valeurs des CMA ont été prise : européennes (Union européenne, 1998), Canada (Santé Canada, 2017) et 
Québec à partir de (RQEP, 2001). 
 
Jusqu’à 2013, le Canada a mis en place une ligne directrice pour le niveau maximum de pesticides 
totaux dans l’eau potable. Mais cette ligne directrice n’est plus en vigueur (Health Canada, 2014). 
Le taux d’atrazine et de métolachlore autorisé dans l’eau potable au Québec est de 35 à 350 fois 
plus élevé respectivement que celui fixé par l’Union européenne.  
La recherche de Chorus et Bartram publiée au nom de l’OMS (WHO, 1999) a ouvert les bases 
d’une recherche concertée et d’un développement de politiques dans le monde entier. Au Brésil, 
en 1996, le nombre de décès liés à une exposition directe aux microcystines provenant de 
l’approvisionnement en eau contaminée (Pouria et al, 1998) a incité l’OMS à établir une directive 
provisoire pour les microcystines de 1,0 μg l-1 (exprimés en équivalent toxique de microcystine-
LR) dans l’eau. Les MC-LR sont microcystines qui contient de la leucine (L) et de l'arginine (R) 
et sont les hepatotoxines les plus toxiques produites par des cyanobactéries (Santé Canada, 2002). 
Cette valeur (1,0 μg l-1), a été acceptée par Afrique du Sud, Allemagne, Brésil, Chine, Corée, 
Danemark, Espagne, Finlande, France, Italie, Japon, Norvège, Nouvelle-Zélande, Pays-Bas, 
Pologne et République tchèque. L’Australie dans son programme Water Guidelines 6 fixe cette 
valeur à 1,3 μg l-1 de microcystine-LR (équivalents de toxicité). Le Canada, de son côté, établit son 
propre guide sur l’eau potable en 2002 (Santé Canada, 2002) et lui attribue une valeur légèrement 
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supérieure à 1,5 μg l-1, étant donné que les Canadiens ont une masse corporelle moyenne 
légèrement supérieure à celle des brésiliens, dans l’étude de Pouria et al (1998). Aux États-Unis en 
2012, le ministère de la Santé du Minnesota a établi une valeur indicative pour l’eau potable de 
0,04 μg l-1. Deux ans plus tard, dans l’Ohio, une ligne directrice égale à celle de l’OMS a été établie 
et, en 2015, l’Oregon a adopté la même valeur (1 μg l-1) comme valeur guide (Pick, 2016; USEPA, 
2015). Toujours aux États-Unis l'USEPA (2015) a créé un avertissement santé 10 jours (10-days 
health advisory) pour les enfants de moins de six ans et pour les femmes enceintes est de 0,03 µg 
l-1 soit la moitié de notre exposition pendant au moins six semaines. La recommandation USEPA, 
pour les autres personnes, est 1,6 µg l-1. 
2.2 Eau potable dans le monde et contaminants émergents  
La revue bibliographique de ce mémoire est composée de soixante-neuf articles scientifiques qui 
ont confirmé la quantification des PPSP, des pesticides et des MC-LR dans l’eau potable. Les CE 
les plus étudiés sont les produits pharmaceutiques et les produits de soins personnels qui sont 
l’objet de 33 études, 22 études ont porté sur les pesticides. Pour les MC-LR, il est question de 14 
études. 
 
2.2.1 PPSP - Marqueurs de contamination des eaux usées dans l’eau potable 
 
Au cours des deux dernières décennies, plusieurs études dans le monde ont signalé la présence de 
PPSP dans l’eau potable (voir Tableau 2-2). La revue de la littérature de PPSP est basée sur les 
neuf molécules quantifiées dans l’eau potable des cinq maisons en SFXB parce que, le terme est 
assez large et on cherche aussi à souligner l'importance des molécules présentes dans cette étude. 
Seule la teneur en cyclophosphamide, a pu être, pour la première fois, quantifiée. Les huit autres 




Tableau 2-2 : Produits pharmaceutiques et de soin personnel quantifiés dans l’eau potable. 
PPSP Source 
d’eau 
Eau traitée Pays Références 
n % détection Conc. max (ng/l) 
Naproxène Surfacique 5 20 63-68 Canada Boyd et al, (2003) 
Surfacique 6 NA 0,2 France Togola and Budzinski, (2008) 
Surfacique 32 3 2,9 Can-USA Tabe et al, (2010) 
Surfacique 8 13 5,1 USA Padhye et al, (2014) 
Surf/ sout 3 NA 3 USA USEPA, (2008) 
Ofloxacine Surfacique 12 33 480 Inde Fick et al, (2009) 
Surfacique 6 33 32 Chine Xu et al, (2015) 
Caféine Surfacique 6 100 53 Italie Loos et al, (2007) 
Surfacique 12 25 60 USA Stackelberg et al, (2007) 
Surfacique 6 NA 22,9 France Togola and Budzinski, (2008) 
Surfacique 5 100 75 Espagne Valcárcel et al, (2011) 
Surfacique 7 14 1 Chine Qiao et al, (2011) 
Surfacique 8 38 11,6 USA Padhye et al, (2014) 
Souterraine 10 40 4600 USA Zimmerman, (2005) 
Souterraine 19 47,4 120 USA Verstraeten et al, (2005) 
Souterraine 47 12,8 130 USA Barnes et al, (2008) 
Souterraine 1231 0,24 290 USA Fram and Belitz, (2011) 
Souterraine 123 0,8 100 USA Erickson et al, (2014) 
Surf/ sout 62 97 35,6 USA Wang et al, (2011) 
Surf/ sout 180 81 46 Portugal Gaffney et al, (2014) 
Surf/ sout 9 11 88 USA Glassmeyer et al, (2017) 
Acetaminophène Surfacique 6 NA 210 France Togola and Budzinski, (2008) 
Surfacique 24 12 45 France Vulliet et Cren-Ølivé, (2011) 
Surfacique 62 6,5 28 USA Wang et al, (2011) 
Surfacique 28 100 54 Espagne Boleda et al, (2013) 
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Souterraine 10 40 52 USA Zimmerman, (2005) 
Souterraine 47 6,4 380 USA Barnes et al, (2008) 
Souterraine 5 100 64,1 Espagne Radjenovic et al, (2008) 
Souterraine 1231 0,32 1890 USA Fram and Belitz, (2011) 
Souterraine 123 0,8 750 USA Erickson et al, (2014) 
Surf/ sout 123 1 17 Canada Kleywegt et al, (2011) 
Ibuprofène Surfacique 15 13,33 1350 USA Loraine et Pettigrove, (2006) 
Surfacique 3 100 3,4 Canada Yu et al, (2007) 
Surfacique 24 58 44 Canada Kormos, (2007) 
Surfacique 20 75 112 Canada Servos et al, (2007) 
Surfacique 6 NA 0,6 France Togola and Budzinski, (2008) 
Surfacique 32 41 39 Can-USA Tabe et al, (2010) 
Surfacique 1 100 5 Espagne Gros et al, (2012) 
Surfacique 36 50 0,23 Espagne Azzouz et Ballesteros, (2013) 
Surfacique 28 50 54 Espagne Boleda et al, (2013) 
Surfacique 20 POCIS¥ (4 sem) 10 0,19 Canada Metcalfe et al, (2014) 
Surfacique 8 13 10,2 USA Padhye et al, (2014) 
Souterraine 19 5,3 129 USA Verstraeten et al, (2005) 
Souterraine 47 2,1 3110 USA Barnes et al, (2008) 
Surf/ sout 123 15 25 Canada Kleywegt et al, (2011) 
Surf/ sout 62 16 72,8 USA Wang et al, (2011) 
Acide menfénamique Souterraine 5 60 19,9 Espagne Radjenovic et al, (2008) 
Bezafibrate Surfacique 6 100 1,9 Italie Loos et al, (2007) 
Surfacique 24 37,5 14 Canada Kormos, (2007) 
Surfacique 24 17 2,2 France Vulliet et Cren-Ølivé, (2011) 
Surf/ sout 123 2 1 Canada Kleywegt et al, (2011) 
Carbamazépine Surfacique 12 8 30 USA Ternes, (2001) 
Surfacique 6 100 9,1 Italie Loos et al, (2007) 
Surfacique 12 100 140 USA Stackelberg et al, (2007) 
Surfacique 24 50 713 Canada Kormos, (2007) 
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Surfacique 6 NA 43,2 France Togola and Budzinski, (2008) 
Surfacique 32 25 0,4 Can-USA Tabe et al, (2010) 
Surfacique 24 38 32 France Vulliet et Cren-Ølivé, (2011) 
Surfacique 123 25 601 Canada Kleywegt et al, (2011) 
Surfacique 7 28 1,1 Chine Qiao et al, (2011) 
Surfacique 5 60 5 Espagne Valcárcel et al, (2011) 
Surfacique 11 18 1 Canada Segura et al, (2011) 
Surfacique 1 100 2 USA Gros et al, (2012) 
Surfacique 36 10 0,09 Espagne Azzouz et Ballesteros, (2013) 
Surfacique 15 20 7,7 Canada Metcalfe et al, (2014) 
20 POCIS¥ (4 sem) 100 4,29 
Surfacique 8 13 25 USA Padhye et al, (2014) 
Souterraine 105 12,4 900 Allemagne Sacher et Thomas, (2001) 
Souterraine 10 50 7100 USA Zimmerman, (2005) 
Souterraine 5 100 692 Espagne Radjenovic et al, (2008) 
Souterraine 1231 1,46 420 USA Fram and Belitz, (2011) 
Souterraine 5 25 72 USA Schaider et al, (2014) 
Souterraine 123 1,6 1220 USA Erickson et al, (2014) 
Surf/ sout 3 100 7 USA USEPA, (2008) 
Surf/ sout 18 44 18 USA Benotti et al, (2009) 
Surf/ sout 62 27 6,9 USA Wang et al, (2011) 
Surf/ sout 180 96 14 Portugal Gaffney et al, (2014) 
Surf/ sout 9 11 586 USA Glassmeyer et al, (2017) 
n : nombre d’échantillons 
¥ : POCIS (Polar Organic Chemical Integrative Samplers) Échantillonneur intégratif des substances chimiques organiques polaires 
Surf : Source d’eau traitée surfacique 




L’un des plus grands défis qui existe aujourd’hui est la mise en place d’une réglementation à 
laquelle soumettre la commercialisation de produits en rapport avec leur impact néfaste sur 
l’environnement et la santé des espèces (toxicité, bioaccumulation, biodégradabilité, entre autres). 
L’inventaire, en 2014, des produits chimiques commercialisés au Canada est un exemple parlant à 
propos de ce problème. Cet inventaire estime qu’il existe environ 100 000 produits sous licence, 
mais la réglementation de la qualité de l’eau potable exige des grandes villes (5000 habitants et 
plus) à effectuer des analyses sur seulement 90 molécules (Environnement Canada et Santé Canada, 
2014; RQEP, 2001). 
La carbamazépine a été le PPSP le plus fréquemment détecté dans le monde avec 26 cas sur les 33 
études scientifiques examinées dans cet état de l’art. Environ 80% des articles scientifiques traitant 
de la question de l’eau potable et des PPSP ont réussi à quantifier cette molécule dans l’eau pour 
la consommation humaine. Ceci démontre la difficulté de cette molécule à se biodégrader dans 
l’environnement (voir figure 2-1) ou être éliminée par le processus de traitement des eaux usées ou 
potables.  
 
Figure 2-1 : Présence des PPSP dans l’eau potable. 
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La carbamazépine est un médicament anticonvulsivant utilisé principalement dans le traitement de 
l’épilepsie, de la douleur neuropathique et de la dépression bipolaire. Sa présence dans les milieux 
aquatiques est bien documentée (Heberer, 2002; Ternes, 1998). Dans les installations de traitement 
des eaux usées, la carbamazépine est persistante, son efficacité d’élimination étant en grande partie 
inférieure à 10% (Zhang et al, 2008). Elle est également résistante à la biodégradation à basse 
température (Stamatelatou et al, 2003) et à la phototransformation avec une demi-vie (t ½) de 75-
525 d (Andreozzi et al, 2003), une vitesse de biotransformation constante inférieure à < 0.00693 (t 
½ > 100 d) (Benotti et al, 2009), et un potentiel d’absorption négligeable avec une valeur Kow 
(coefficient de partage octanol / eau) de 2,45. Elle se lie très mal aux boues d’épuration (Ternes et 
al, 2004). Elle a été proposée comme marqueur de la contamination anthropique (Clara et al, 2004, 
Daneshvar et al, 2012). 
Les deuxièmes, troisièmes et quatrièmes au niveau du classement des PPSP les plus détectés dans 
les articles scientifiques consultés sont : l’ibuprofène (15 sur 33 articles étudiés), la caféine (14 
articles sur 33) et l’acétaminophène (10 articles sur 33). Ces quatre PPSP, en ajoutant la 
carbamazépine, peuvent être utilisés comme traceurs de contamination humaine dans l’eau potable 
(Zimmerman, 2005; Togola and Budzinski, 2008; Vulliet and Cren-Ølivé, 2011; Wang et al, 2011 
et Daneshvar et al, 2012). 
Un autre aspect important à considérer est la pollution ponctuelle ou diffuse qui peut être générée 
lors de la fabrication industrielle de produits pharmaceutiques et de soins personnels. Fick et al 
(2009) montrent dans leur étude de surveillance de l’environnement en Inde que les zones à forte 
production de produits pharmaceutiques sont une source majeure de pollution diffuse des sources 
d’eau. Ils ont échantillonné l’eau de surface (rivières et lacs) et l’eau souterrain (puits pour la 
consommation humaine). Ils ont constaté une plus grande contamination par ces molécules dans 
les eaux souterraines. Ce phénomène est opposé à ce que montre la plupart des 33 études 
consultées, sur la présence de PPSP dans les écosystèmes naturels. 
2.2.2 Pesticides et eau potable 
 
Il existe présentement 691 ingrédients actifs pour les pesticides inscrits dans la base de données sur 
les produits antiparasitaires de Santé Canada (Environnement Canada et Santé Canada, 2014). Les 
pesticides utilisés varient en fonction du type de culture. Entre 2003 et 2008, les principaux 
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pesticides détectés dans les eaux de surface dans le cadre de cette étude étaient des herbicides tels 
que l’atrazine, le métolachlore, le glyphosate, le bentazone et le dicamba (Trudeau et al, 2012). Au 
Québec, la proportion de terres attribuées à la culture du maïs et du soja a considérablement 
augmenté au cours des dernières années. Ces cultures requièrent une quantité importante de 
pesticides tels que l’atrazine, le métolachlore et le glyphosate, pour les variétés génétiquement 
modifiées, et nécessitent une grande quantité de pesticides pour lutter contre les mauvaises herbes 
et les ravageurs (Giroux et al, 2006). 
Les pesticides occupent une place importante parmi les CE dans l’eau potable, car ils sont 
délibérément utilisés pour lutter contre les parasites. Ils comprennent toutefois une variété de 
composés aux propriétés chimiques différentes qui les rendent persistants, bioaccumulables et 
toxiques. Ils peuvent ainsi affecter les populations cibles, mais aussi la vie aquatique ou la santé 
humaine (Younes and Galal-Gorchev, 2000). Une fois libérés dans l’environnement, les pesticides 
peuvent être dégradés par les processus abiotiques et biotiques. Bien que les composés parents 
soient évalués en détail dans de nombreux systèmes de réglementation, les exigences pour 
l’évaluation des métabolites sont moins bien développées. Par leur nature, ces composés sont 
biologiquement actifs et plusieurs peuvent être toxiques. Des études ont montré que les métabolites 
des pesticides sont souvent détectés dans les eaux souterraines à des concentrations plus élevées 
que les composés parents (Bottoni et al, 2013; Lapworth et al, 2006). Une première évaluation 
suggère que jusqu’à 30% des métabolites des pesticides peuvent être plus toxiques que le composé 
parent (Sinclair and Boxall, 2003). 
Le défi de contrôler l’application des pesticides et d’estimer la durée de leur présence dans l’eau 
ou les aliments est une tâche considérable. La carbendazime, par exemple, est un fongicide et un 
produit de dégradation classé comme priorité dans l’eau potable en Californie et en Grande-
Bretagne (Sinclair et al, 2006). Les composés parents qui ont la carbendazime comme métabolite 
de dégradation sont le thiophanate-méthyl, le bénomyl, le fluquinconazole et le tébuconazole. 
L’utilisation sur une base annuelle estimée en Grande Bretagne est environ 150 000 kg de principe 
actif et de 57 000 kg pour la Californie (Sinclair et al, 2006). L’union européenne a réussi à 
interdire, en 2014, la commercialisation du carbendazime en Europe, car il est considéré comme 
un perturbateur endocrinien. Toutefois, la commercialisation du thiophanate-méthyl est encore 
acceptée.  Il s’agit d’un fongicide produisant le carbendazime comme principal métabolite de 
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dégradation (Pesticide Action Network Europe, 2014). Dans les études, portant sur de nouveaux 
contaminants dans l’eau de surface brute et traitée au Brésil, l’ingrédient actif tébuconazole est 
détecté dans 100% des échantillons d’eau potable. Cependant, le carbendazime a été détecté dans 
l’eau non traitée seulement (Caldas et al, 2013). 
L’atrazine a plus de trente noms commerciaux dans le monde et compte plus de quatre sous-
produits de dégradation. Mais malgré le fait que ses sous-produits soient bien identifiés, 
communément détectés et quantifiés dans les matrices environnementales (CEQG-RCQE, 1999; 
Bottoni et al, 2013), une appréciation précise de leur impact réel, de leur concentration et de leur 
distribution spatio-temporelle reste encore extrêmement difficile et problématique.  
Deux des six pesticides détectés dans SFXB n’ont pas été détectées dans les 22 études scientifiques 
étudiées. Le thiabendazole (fongicide) et le carbendazime (fongicide et produit de dégradation) 
sont mentionnés dans certaines études sur les eaux de surface ou souterraines qui ne sont pas 
destinées à la consommation humaine. De manière significative, comme signalé précédemment 
dans cette section, la détection du carbendazime peut être sous-évaluée parce que certaines études 
portent sur l’apparition des principaux composants actifs (thiophanate-méthyl, bénomyl, 
fluquinconazole et tébuconazole). 
Les pesticides les plus quantifiés dans l’eau potable sont l’atrazine, le métolachlore, la 
terbuthylazine et l’hexazinone avec 12, 6, 3 et 1 articles scientifiques qui les mentionnent 
respectivement (voir Tableau 2-3). Il est important de noter que trois de ces quatre pesticides (tous 
sauf le métolachlore) appartiennent à la même famille des triazines. Par conséquent, ces herbicides 
ont le même mécanisme d’action et la toxicité peut éventuellement être synergique ou additive. 
Les données sur la pollution de l’eau par les herbicides et autres CE dans l’Union européenne sont 
rares, parce qu’ils ne sont pas considérés comme des polluants prioritaires. Ceci explique le fait 





Tableau 2-3 : Pesticides dans l’eau potable. 





Terbuthylazine  Surfacique 6 100 33,5 Italie  Loos et al, (2007) 
Surfacique 87 13 170 E.-U. Kingsbury et al, (2008) 
Surf/ sout 252 45 20 Croatie Fingler et al, (2017) 
Métolachlore  Surfacique 136 35,8 1300 E.-U. Lee et al, (2004) 
Surf/ sout 12 100 310 E.-U. Hladik et al, (2008) 
Surfacique 87 54 470 E.-U. Kingsbury et al, (2008) 
Surf/ sout 18 33 27 E.-U. Benotti et al, (2009) 
Surf/ sout 252 54 15 Croatie Fingler et al, (2017) 
Surf/ sout 25 12 100 E.-U. Glassmeyer et al, (2017) 
Atrazine  Surf/ sout 6 100 16 Italie Loos et al, (2007) 
Surf/ sout 12 100 1900 E.-U. Hladik et al, (2008) 
Surfacique 87 87 3400 E.-U. Kingsbury et al, (2008) 
Surf/ sout 18 83 870 E.-U. Benotti et al, (2009) 
Surfacique 62 80 44 Luxembourg Bohn et al, (2011) 
Surfacique 11 45 52 Canada Segura et al, (2011) 
Surfacique 10 10 92,3 Brésil Caldas et al, (2013) 
Surfacique 8 100 14,8 E.-U. Padhye et al, (2014) 
Souterraine 1092 3 650 Canada CLE, (2015) 
Surfacique 2 100 10,2 Chine Chen et al, (2015) 
Surf/ sout 252 84 68 Croatie Fingler et al, (2017) 
Surf/ sout 25 16 270 E.-U. Glassmeyer et al, (2017) 




L’atrazine est présent dans 54% des articles scientifiques sélectionnés, dont 12 études en Amérique, 
en Europe et en Asie. Dans l’Union européenne, l’utilisation de l’atrazine a été interdite en Italie 
et en Allemagne en 1991, et en 2004 dans les autres pays. Le composé parent de l’herbicide et ses 
métabolites peuvent persister dans le sol et l’eau pendant des décennies (Jablonowski et al, 2009, 
Jablonowski et al, 2011). Ce fait a été confirmé par le suivi à long terme de l’atrazine dans les eaux 
souterraines allemandes, cela a montré que même 20 ans après son interdiction, les concentrations 
de puits d’observation des eaux souterraines sont restées à un niveau proche de la valeur de seuil 
0,1 µg l-1 sans diminution significative (Vonberg et al, 2014). 
2.2.3 Cyanotoxines et microcystine-LR 
Les cyanobactéries sont le groupe phytoplantonique dominant dans les masses d’eau douce 
eutrophes à travers le monde (Oberholster et al, 2004). Les cyanobactéries sont l’une des formes 
de vie les plus anciennes de la terre. La trace de l’existence sur terre de ces dérivées 
d’enregistrements fossiles remonte d’environ 3,5 milliards d’années, à l’époque précambrienne 
tardive (Oberholster et al, 2004). 
Il existe de nombreuses études scientifiques sur la présence, les espèces et les effets de certaines 
cyanobactéries sur l’environnement et la santé humaine. Pour les fins pratiques de ce rapport de 
mémoire, la présence de la cyanotoxine microcystine LR (MC-LR) dans l’eau potable sera l’unique 
objet de notre recherche, parce que c’est la plus toxique des toxines de cyanobactéries. 
La MC-LR est normalement confinées dans les cellules cyanobactériennes. Dans des conditions de 
terrain, elles entrent dans l’eau environnante après la lyse et la mort cellulaire (Harada et al, 1996). 
Les microcystines sont des hépatotoxines puissantes produites par des cyanobactéries telles que 
Microcystis. Elles montrent une activité de promoteur tumoral par inhibition des phosphatases 
protéines 1 et 2A. Elles sont potentiellement menaçantes pour la santé humaine quand elles sont 
présentes dans l’eau potable aux concentrations supérieures à 1 µg l-1 pour les personnes adultes 
(Carmichael, 1994) ou de 0,03 µg l-1 pour les enfants de moins de six ans et pour les femmes 
enceinte exposés pendant ou moins dix jours selon l'USEPA, (2015).  
Zhou et al (2002) suggèrent que les sources d’eau potable sont positivement associées à l’incidence 
du cancer colorectal dans les sites d’étude en Chine, ce qui peut être lié à la contamination MC-LR 
de l’eau potable. La concentration de microcystine dans la rivière et l’eau du bassin est 
significativement plus élevée que dans le puits et l’eau du robinet (P <0,01). L’analyse de 
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corrélation de rang de Spearman a montré que la concentration en microcystines de l’eau dans les 
rivières et les étangs est positivement associée à l’incidence du cancer colorectal (rs = 0,881, P 
<0,01) sur les sites d’étude. 
Les cyanotoxines MC-LR sont couramment détectées dans les sources d’eau de surface (voir le 
Tableau 2-4). Cependant, certaines études, telles que celles mise en évidence en Nouvelle-Écosse 
(Canada), Arabie saoudite, Chine et Qatar ont démontrées la présence de MC-LR dans les sources 
souterraines d’eau potable (Health Canada, 2016; Zakaria and Shehri, 2009; Tian et al, 2013; 
Chatziefthimiou et al, 2016; Yang et al, 2016). 
La présence de cyanotoxines MC-LR a été observée dans 14 enquêtes scientifiques dans sept pays. 
Dix de ces études signalent la quantification des microcystines dans l’eau potable de surface, tandis 
que les quatre autres les ont détectées dans les eaux souterraines. Une étude réalisée dans 
différentes matrices environnementales en Chine, a constaté que les microcystines LR prédominent 
dans les eaux de surface, mais que les MC-YR et MC-RR étaient les cyanotoxines prédominantes 
dans les eaux souterraines (Tian et al, 2013). 
Un facteur commun remarqué parmi plusieurs articles portant sur les MC-LR et l’eau potable est 
que les concentrations les plus élevées de cellules de cyanobactéries (dans les efflorescences 
cyanobactériennes) dans les eaux non traitées ne coïncident pas avec les concentrations de toxicité 
plus élevées dans les systèmes de production d’eau potable (Harada et al, 1996; Carmichael, 2001; 
Oberholster et al, 2004). Cette situation est importante à noter, car de nombreux contrôles de l’eau 
potable sont effectués en été pour les eaux de surface et les concentrations les plus élevées de MC-
LR ont été observées en octobre et novembre. Dans le suivi annuel réalisé par Tian et al (2013), 
pour les eaux souterraines, les concentrations les plus élevées de MC-LR ont été observées durant 






Tableau 2-4 : Quantification de microcystines – LR dans l’eau potable 
Source d’eau  Eau traitée Pays Références 
n % détection Conc. max (µg l-1) 
Souterraine 10 88,4 1,8 Arabie saoudite Zakaria and Shehri, (2009) 
Souterraine 180 25 0,085 Chine Tian et al, (2013) 
Souterraine 22 100 1,33 Qatar Chatziefthimiou et al, (2016) 
Souterraine 36 100 1,07 Chine Yang et al, (2016) 
Surface 324 17 0,3 Chine Ueno et al, (1996) 
Surface 201 70 7,8 E.-U. Carmichael, (2001) 
Surface 665 17 1,94 Chine Zhou et al, (2002) 
Surface 158 10 0,5 Canada Zurawell, (2002) 
Surface 15 100 0,18 Canada Lambert et al, (1994) 
Surface 77 30 0,36 E.-U. Haddix et al, (2007) 
Surface 176 8 0,05 Canada Robert, (2008) 
Surface 30 35 2,5 Serbie Svircev et al, (2009) 
Surface 9 NA 1,74 Canada Zamyadi et al, (2012) 







Les études ayant porté sur la présence de microcystines dans les eaux souterraines soulignent 
certains aspects importants qui expliquent leur présence, tels que: 
− l’eau souterraine étant sous une influence directe des eaux de surface contaminées; 
− la dégradation complète du MC-LR dans les eaux souterraines intervient au-delà de 100 jours dans 
les eaux souterraines (la molécule est moins biodégradée du fait de l’absence de lumière et la faible 
présence de bactéries);  
− les études de laboratoire et de terrain montrent que les MC-LR sont des polluants facilement 
transportables dans le sol (very high mobility class) (Chen et al, 2006; Tian et al, 2013). 
2.3 Eau potable au Canada et contaminants émergents  
La révision bibliographique réalisée est composée de 69 articles scientifiques dont 14 faits au 
Canada. Parmi ces 14 articles, 8 concernent les PPSP, 2 les pesticides et 4 sur les MC-LR. Sept des 
seize molécules quantifiées dans SFXB ont été quantifiées dans ces études. Trois de ces molécules 
ont été trouvées uniquement dans les eaux de surface: il s’agit du naproxène, de la carbamazépine 
et de la microcystine - LR. Les quatre autres ont été trouvées dans les eaux de surface et 
souterraines. Il s’agit de l’acétaminophène, l’ibuprofène, le bézafibrate et l’atrazine. 
Les concentrations de neuf produits pharmaceutiques et de soins personnels (PPSP) ont été 
analysées dans des échantillons de deux eaux de surface, à différentes étapes d’une usine de 
traitement en Louisiane (États-Unis) et d’une usine pilote en Ontario (Canada). Les PPSP analysés 
étaient le naproxène, l’ibuprofène, l’estrone, 17β-estradiol, le bisphénol A, le chlorophène, le 
triclosan, le fluoxétine et l’acide clofibrique. Le naproxène a été la seule substance quantifiée dans 
l’eau traitée entre 63-68 ng l-1, lors de cette étude en Louisiane et Ontario (Boyd et al, 2003).  
À l’automne 2002, Servos et al. Ont réalisé un échantillonnage 20 stations d’eau potable 
s’approvisionnant de 11 lacs, 4 rivières et 5 d’eau souterrainne du sud de l’Ontario. Au total, 9 
molécules de PPSP ont été analysés pour les échantillons d’eau non traitée et traitée. Les 
échantillons d’eau des rivières présentent quatre PPSP quantifiées soit l’acide clofibrique, 
l’ibuprofène, le naproxène et le triclosan. Les échantillons des lacs ont montré la présence d’acide 
clofibric, d’ibuprofène, de gemfibrozil et de triclosan. Les échantillons provenant des eaux 
souterraines n’ont révélé aucune détection. Les concentrations quantifiables variaient de 6 à 176 
ng l-1 (Servos et al, 2007). 
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Dans l’étude de Metcalfe et al, (2014), l’échantillonneur intégratif des composés organiques 
polaires (Polar Organic Chemical Integrative Samplers - POCIS) a été évalué comme un outil de 
surveillance des CE dans l’eau potable sur une période de 2 et 4 semaines selon des comparaisons 
avec des échantillons ponctuels (grab samples). Sept « composés indicateurs » qui comprenaient 
la carbamazépine et l’ibuprofène ont été observées dans cinq stations de traitement de l’eau potable 
(DWTP) en Ontario. Ces PPSP ont été détectés dans des échantillons d’eau brute provenant du 
POCIS et des échantillons ponctuels. La carbamazépine a été détectée dans l’eau potable traitée, 
par les deux méthodes alors que l’ibuprofène a été détecté seulement dans l’échantillonneur POCIS. 
Sur le plan des pesticides et des eaux souterraines, l’Île-du-Prince-Édouard, a subi une des plus 
rigoureuses surveillances environnementales du Canada. De 2005 à ce jour, plus de 100 puits d’eau 
potable ont été suivis chaque année entre les mois de janvier et février. Sur 1092 échantillons d’eau 
potable prélevés jusqu’à 2015, 33 échantillons ont permis de quantifier l’atrazine avec une 
concentration maximale de 650 ng l-1. Toutefois, 45% des quantifications ont été décelées dans 
trois écoles sur l’île, les autres quantifications proviennent de résidences privées (CLE, 2015).  
Les études sur l’eau potable de (Garcia-Ac et al, 2009), effectuées dans trois différents quartiers de 
Montréal (Québec), ont pour but la validation des méthodes d’analyse. Elles ont abouties à la 
détection et à la quantification de quatre produits ayant les concentrations moyenne: atrazine 28 ng 
l-1, la carbamazépine 6 ng l-1, cyanazine 2,5 ng l-1 et simazine 10 ng l-1. Cette étude a constatée 
aussi une concentration de la deethylatrazine (métabolite de l’atrazine et simazine) dans l’eau 
potable à une concentration maximale environ 12 fois plus élevée que pour l’atrazine soit 331 ng 
l-1. 
Les PPSP, dans 13 stations de production d’eau potable surfacique au Québec, ont été suivies de 
2003 à 2009, pour un total de 15 campagnes d’échantillonnage (MDDELCC, 2011). À l’issue de 
cette étude, 33 PPSP ainsi que six hormones ont été analysées. Sept substances, y compris une 
hormone, ont été détectées dans le suivi 2003 à 2007 et cinq molécules ont été détectées de 2008 à 





Tableau 2-5 : Fréquence de détection et concentrations maximales des substances étudiées de 
2003 à 2006 (données adaptées de MDDELCC, 2011). 
Substance % de 
détections 
Concentration 




maximale (ng l-1) 
Suivi 2003 à 2007 Suivi 2008 et 2009 
Caféine 31 320 17 240 
Ibuprofène 28 75 30 22 
Acide salicylique 19 68 <LD NA 
Triclosan 16 10 10 11 
Fluoxétine 3 6 <LD NA 
Monensine 3 51 <LD NA 
17β-estradiol 2 6 <LD NA 
Acétaminophène <LD NA 17 29 
Naproxène <LD NA 3 26 
 
Certains PPSP ont été détectés dans près de 60 % des stations à au moins une occasion, ce qui 
permet de constater des variations temporelles importantes. Toutes ces substances, à l’exception 
du monensine, avaient également été détectées dans l’eau brute, selon un pourcentage plus élevé 
dans les échantillons d’eau brute que dans les échantillons d’eau traitée. 
Selon le rapport de la qualité de l'eau potable au Québec de 2005 à 2009 (MDDELCC, 2012). Les 
pesticides présents dans l'eau traitée sont l’atrazine et ses métabolites, métolachlore, dicamba, 
MCPA, mécoprop et 2,4 - D. L’atrazine et le métolachlore ont été détectés dans les 5 stations de 
traitement d’eau étudiées, avec un taux de détection de 66 et 60% et des concentrations maximales 
quantifiées 2260 et 590 ng l-1 respectivement. 
2.4 Source d’eau et vulnérabilité aux contaminants émergents  
Le terme vulnérabilité est assez large et comprend généralement l'analyse de l'utilisation du 
territoire, les caractéristiques hydrogéologiques, la protection des bassins hydrographiques, entre 
autres. Cependant, la vulnérabilité dans cette étude est directement liée à la qualité de l'eau potable. 
La présence de contaminants émergents dans les sources d’eau se matérialise généralement par 
leurs propriétés physico-chimiques ainsi que leurs niveaux de concentrations naturelles ou 
artificielles. Cependant, la présence de ces contaminants dans l’eau potable dépend en grande partie 
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de leurs concentrations initiales dans l’eau non traitée. Il existe plusieurs systèmes assez 
performants de potablilisation de l’eau pour certains polluants. Par contre, une technologie 
complètement efficace pour tous les CE et leurs produits de dégradation n’est pas encore 
développée. 
Comme indiqué ci-dessus, les PPSP peuvent pénétrer dans l’eau au moyen d’eaux usées 
(déversements surfaciques des eaux usées et infiltration des eaux de systèmes septiques), ainsi que 
par la réutilisation des boues en agriculture. Pour cette raison, les PPSP sont considérés comme 
marqueurs de contamination fécale (Benotti et al, 2009; Wang et al, 2011; Sauvé et al, 2011; 
Daneshvar et al, 2012; Boleda et al, 2013; Padhye et al, 2014). 
Les pesticides appliqués en agriculture, la protection des terrains de golf, des jardins ou des voies 
ferroviaires peuvent entrer en contact avec des eaux superficielles par écoulement, ou souterraines 
par infiltration (Chen et al, 2015; Fingler et al, 2017; Glassmeyer et a, 2017). À ce jour, 
l’élimination des pesticides présents dans les aliments et leur concentration dans les systèmes de 
traitement des eaux usées ont été les moins étudiés dans les études de recherche consultées.  
Les MC-LR sont générées dans les lacs et les eaux stagnantes par la combinaison de l’azote, du 
phosphore et de l’énergie solaire. Ces toxines atteignent les eaux souterraines suite à la mort des 













La première étape de cette recherche (réalisée en 2013 et 2014), vise à déterminer le portrait spatio-
temporel de la qualité de l’eau potable dans cinq puits individuels à SFXB (voir figure 3-1). Ces 
cinq puits ont été sélectionnés pour les raisons suivantes :  
− il y a un historique de contamination sur ces sites connu depuis 2011 par BlueLeaf Inc 
(entreprise qui parraine l’étude), laquelle a réalisé un suivi environnemental depuis;  
− les quatre puits riverains choisis 1, 4, 12 et 14 sont espacées le long du Petit Lac Saint-
François (PLSF) environ huit cents mètres se situent entre ce lac hyper-eutrophe, une 
possible source des cyanotoxines, et en aval des étangs aérés municipaux, une possible 
source des PPSP ;  
− le puits 11 (non riverain) se situe dans un secteur agricole de la ville, une possible source 
des pesticides, et dans une zone non connectée au système de traitement des eaux usées de 




Figure 3-1: Sites d’échantillonnage sur le bassin versant du PLSF. 
Le suivi consistait en douze campagnes d’échantillonnage en 2013 et quatorze en 2014. Les 
paramètres testés changent selon l’année d’étude (voir Tableau 3-1). Au cours de la deuxième 
année, l’emphase de l’étude a été mis sur les pesticides, les pharmaceutiques et les facteurs physico-
chimiques. 
Tableau 3-1 : Paramètres suivis dans les cinq puits domiciliaires à SFXB 






PPSP X X 1000  Température UPLC-MS/MS 
Pesticides X X 
Oxygène dissous X X 1000  Température Sonde Mettler 
Toledo Température - eau X X 
pH X X 
Conductivité X X 
Cyanotoxines X NA 500 Température ELISA 
Métaux et 
métalloïdes 
X NA 125  HNO3 ICP-MS 
Phosphore total X NA 
Nitrate et nitrites X NA 500  H2SO4 Spectrophotomètre 
 
La méthode d’échantillonnage consistait en : 
− un temps d’attente de cinq minutes entre l’ouverture du robinet à l’intérieur des résidences 
et le début des prélèvements des échantillons ; 
− un triple rinçage des bouteilles n’ayant pas d’agent de conservation, afin de conditionner 
les bouteilles ;  
− l’obtention des blancs de terrains et des échantillons en duplicats égal à 10% des 
échantillons totaux; 
− le prélèvement des échantillons ; 
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− le dépôt des bouteilles dans une glacière contenant des packs de glace et transportés la 
même journée au Laboratoire de génie de l’Environnement à l’Université de Sherbrooke 
pour analyses ultérieurement. 
3.1.1 Microcystines (cyanotoxines) 
Les résultats de douze campagnes d’échantillonnage entrepris entre mai et décembre 2013 à SFXB 
ont été analysés par la méthode USEPA 546 (USEPA, 2016). Cette procédure vise la quantification 
des microcystines "totales" (MC) et des nodularines (NOD) dans l'eau potable traitée et dans l'eau 
ambiante en utilisant un dosage immunosorbant enzymatique ELISA (Enzyme-Linked 
ImmunoSorbant Assay). Le terme « microcystines totales et nodularines » est défini comme la 
somme des congénères indépendants intracellulaires et extracellulaires de la microcystine et de la 
nodularine, mesurables dans un échantillon (USEPA, 2016). Les résultats rapportés par cette 
méthode représentent les microcystines totales et les nodularines basées sur Adda ELISA exprimé 
en toxicité équivalent MC-LR (N ° CAS:101043-37-2) (USEPA, 2016). 
L'étude de Gaget et al (2017) a comparé cinq analyses disponibles pour la détection des 
cyanobactéries et de cyanotoxines dans des échantillons environnementaux soit: microscopie (pour 
l'identification et l'énumération des cyanobactéries), ELISA, PPIA (dosage de l'inhibition de la 
protéine phosphatase) PSI (inhibition de la synthèse des protéines), analyse chimique et PCR 
(Polymerase Chain Reaction). Les résultats ont montré qu'il y avait généralement une bonne 
corrélation entre la présence de cyanobactéries potentiellement toxiques et la détection de la toxine 
par ELISA (Gaget et al, 2017). 
Au début de l'étude, l'hypothèse de PLSF comme source de cyanotoxines a été générée. Cette 
hypothèse a été rejetée parce que le puits agricole, situé à 5 km du lac a des concentrations très 
semblables de microcystines aux quatre puits riverains (voir Tableau 3-7). Une deuxième 
hypothèse envisagée été liée à la présence de cyanobactéries terrestres comme source de 
cyanotoxines ou une connexion de la nappe phréatique avec ces cinq puits, comme le confirment 
les études de (Zakaria and Shehri, 2009; Tian et al, 2013; Chatziefthimiou et al, 2016 et Yang et al, 
2016). 
Le prélèvement des échantillons a été fait après une purge des puits d’une durée de cinq minutes, 
et le conditionnement des bouteilles. Les échantillons ont été collectés dans des bouteilles de 500 
ml en plastique opaque (polypropylène de haute densité).  
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La même journée d’échantillonnage, les échantillons ont été apportés au Laboratoire de génie de 
l’environnement et conservés à 10 °C au congélateur parce que les échantillons ont été prélevés 
bimensuellement et les tests ELISA ont été réalisés chaque deux mois.  
Une journée avant de réaliser les analyses ELISA, les échantillons ont été soumis au préalable à la 
méthode de congélation/décongélation trois fois consécutives pour faire la lyse des cyanobactéries 
(Abraxis, 2010). 
Pour quantifier les cyanotoxines, la méthode immunologique ELISA a été utilisée [le test 
Microcystins/Nodularins (ADDA), ELISA Kit PN 520011, Microtiter Plate (96T) (Abraxis, LLC, 
Warminster, PA, E.-U.]. ELISA (de l’anglais enzyme-linked immunosorbent assay) est une 
méthode immuno-enzymatique utilisée notamment pour doser les cyanotoxines présentes dans une 
eau. Plus spécifiquement il s’agit d’un dosage immuno-enzymatique sur support solide, c’est-à-
dire un dosage d'immunoabsorption par enzyme liée.  
L’analyse ELISA comprend les étapes suivantes : 
− l’incubation de la solution d’anticorps à température ambiante; 
− la conjugaison enzymatique; 
− l’ajout d’une solution pour colorer le substrat (« colour solution »); 
− l’ajout d’une solution d’arrêt (« stop solution ») pour terminer la réaction; 
− la quantification des résultats en lisant l'absorbance à 450 nm dans un spectrophotomètre à 
microplaque dans les 15 minutes suivant l’ajout de la solution d'arrêt.  
Les analyses ELISA ont été réalisées chaque deux mois, afin de maximiser l’utilisation des plaques 
ELISA de 96 trous. La limite de détection des microcystines selon ELISA est établie par le fabricant 
à 0,04 µg l-1 et la limite de quantification à 0,05 µg l-1. Tous les échantillons ont été analysées en 
duplicat. 
3.1.2 Pesticides et produits pharmaceutiques 
Le suivi des pesticides et pharmaceutiques a été réalisé pour chacune des 26 campagnes 
d’échantillonnage de mai 2013 à novembre 2014. Les bouteilles utilisées pour prélever ces 
échantillons ont été de 1000 ml en plastique opaque (polypropylène de haute densité) sans aucun 
agent de conservation ajouté.  
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Le changement de méthodologies pour extraire les molécules entre la première et la deuxième 
année a été fait, parce que l'extraction liquide/liquide permet de détecter une plus large gamme de 
contaminants émergents (en 2013 on a testé 35 molécules et 70 en 2014 sur chaque échantillon). 
De plus, le coût est moins élevé pour la méthodologie liquide/liquide et comme nous avons 
augmenté le nombre d’échantillons récoltés en 2014 avec l’ajout des dix-huit autres municipalités 
du centre-sud de Québec (méthodologie et résultats montrés au chapitre 4), cette méthodologie a 
menée à une réduction globale des coûts des analyses.  
Les échantillons ont été analysés en dedans de 48 heures après leur prélèvement. Les méthodes 
d’extraction ou concentration des molécules ont été changées entre les deux années du projet. En 
2013, la concentration des molécules a été réalisée en phase solide avec des cartouches C18 
SEPAK™ et en 2014, en phase liquide/liquide (ISO 6468 :1996). La procédure utilisée pour les 
extractions en phase solide et liquide/liquide est décrite à la figure 3-2. 
L’extraction en phase solide ou SPE (Solid phase extraction) est acceptée par Standard Methods, 
comme méthode 6810 (Standard Methods, 2013) et aussi la méthode reconnue par USEPA 1694 
(USEPA, 2007). Pour les pesticides on a utilisé la méthode CEAEQ MA. 403 (CEAEQ, 2011). 
avec l’utilisation des cartouches C18. Cette méthodologie d’extraction est mentionnée dans 
plusieurs articles scientifiques qui portent sur la détection ou le traitement des PPSP (Saby et al, 
2017; Baalbaki et al, 2016; Haroune et al, 2015). 
L’extraction liquide/liquide des pesticides est réalisée selon la norme ISO 6468 (1996). Elle 
consiste à extraire et concentrer les molécules à l’aide des solvants acétate d’éthyle et 
dichlorométhane. De plus, la méthode CEAEQ MA. 403 – P. Ocl 4.1, appelée Détermination des 
pesticides de type organochlorés, recommande aussi son utilisation pour extraire les pesticides dans 
les échantillons d’eau potable. Plusieurs chercheurs scientifiques qui travaillent sur la détection ou 
traitement des PPSP utilisent cette méthodologie d’extraction (Ba et al, 2014; Touahar et al, 2014;  
Kumar et Cabana, 2015; Hachi et al, 2017).  
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5 mL de MeOH
5 mL de H2O pH 2
Passer l échantillon a un 
débit de 1-5 mL/min (1 g/s)
Équilibrer avec 5 mL H2O 
Laisser 10 min sous vide 
pour sécher les cartouches
Placer le support plastique 
avec les tubes en verre dans 
la chambre sous vide
Éluer 2 fois avec 1 mL 
de MeOH
Rincer trois fois les parois des tubes 
en verre avec le liquide (MeOH + 
métabolites) et récupérer à l aide 
d une seringue. 
Filtrer sur PTFE 0.2 µm
Identifier le vial et conserver au 
congélateur jusqu à l analyse
Diviser l échantillon en 
deux parties égales à 
volume connu (réplicats)
Ajouter 10% v/v d acétate 
d éthyle à chaque réplicats
Verser dans les 
ampoules à 
décanter
Brasser l ampoule 
jusqu à la dissolution du 
sel (~30 s)
Ajouter 2% w/v 
de NaCl
Ouvrir la valve afin de 











l ampoule au 
moins dix fois
Ajouter 10% v/v 
dichlorométhane 
à chaque réplicat
Récupérer la phase 
organique dans le 
flacon de 40 ml
Attendre la 
séparation de la 
phase. (~5 min)
Récupérer la phase 
organique dans le flacon 
de 40 ml
Monter la température du 
bain de sable à 40°C
Mettre chaque flacon 
dans le sable et sous 
un jet d azote
Faire évaporer le 
contenu en solvant 
des flacons




les parois du 
flacon 3 fois
Reconstituer 
ceux-ci avec du 
méthanol (2 ml 
de méthanol)
Transférer aux vials 
du spectrophotomètre
Collecter l échantillon 
du flacon avec une 
seringue
Filtrer celui ci 
avec le filtre de 
0.02 µm
 




Les analyses au laboratoire ont suivi la méthodologie utilisée pour les produits pharmaceutiques 
(Ba, et al, 2014) et pour les pesticides (Haroune, et al., 2015), sur un spectromètre de masse Acquity 
UPLC XEVO TQ (Waters Corporation, Milford, MA). Une colonne HSS-T3 de l'Acquity UPLC 
(100 mm × 2,1 mm, 1,8 μm) équipée d'un préfiltre fritté de 0,2 μm (Waters corporation, Milford, 
MA) a été utilisée. Le débit de solvant a été fixé à 0,40 ml min-1 et la température de la colonne a 
été maintenue à 35 °C. Le volume d'échantillon injecté était de 5 μL. La phase mobile était de 
0,20% d'acide formique / eau (A) et 0,20% d'acide formique / méthanol-acétonitrile (80-20 v/v) 
(B). Le gradient d'élution a commencé avec 5% de l'éluant B, augmentant à 90% en 8 min, puis 
revenir aux conditions initiales en 4 min. L'analyse par spectrométrie de masse a été effectuée en 
utilisant une source d'ionisation par électro spray positive (ESI +) en mode Multi-Reaction-
Monitoring. Les paramètres optimisés ont été obtenus par infusion directe de solutions standards 
analytiques à 10 µg mL-1 comme suit: gaz de désolonisation (azote) à 800 L h-1; cône gazeux (azote) 
à 50 L h-1; gaz de collision (azote) à 0,22 ml min-1; tension capillaire 2,5 kV; température de la 
source, 150 ºC et température de désolvation à 550 ºC. Deux transitions de réaction de suivi 
multiple (MRM transitions) ont été utilisées. La transition la plus abondante a été employée pour 
la quantification, tandis que la deuxième plus abondante a été utilisée pour la confirmation. L'effet 
matriciel a été estimé par comparaison de l'analyte dans la solution expérimentale et dans la 
solution MilliQ. Aucun effet matriciel significatif n'a été observé ; la récupération était entre 90-
110% (voir annexe A pour des informations supplémentaires sur la méthode). 
3.2 Résultats et discussion 
Au Québec il existe environ 1 200 000 habitants qui obtiennent leur eau potable à partir d’un puits 
individuel (Institut de la statistique du Québec, 2014a et 2014b). Le règlement provincial sur la 
qualité de l’eau potable rend tous les propriétaires de puits, desservants moins de 20 personnes, 
responsables de la qualité de leurs eaux (RQEP, 2001). L'un des principaux objectifs de cette 
recherche est de fournir une connaissance de base sur la présence (détection et quantification) des 
contaminants émergents (cyanotoxines MC-LR, PPSP) et des pesticides dans les eaux des puits 





La recommandation du Ministère (MDDELCC, 2017) est de procéder à l’analyse d'un puits 
individuel au moins deux fois par année pour les paramètres microbiologiques (bactéries E. coli, 
entérocoques et coliformes totaux) soit au printemps et à l’automne et au moins une fois pendant 
la période d’utilisation d’un puits pour les paramètres physico-chimiques qui sont liés aux 
caractéristiques du sol (arsenic, manganèse, baryum, nitrates-nitrites, chlorures, sodium, fer, 
sulfates, fluorures et dureté totale).  
Sur les seize molécules quantifiées à SFXB, trois ne sont pas apparues dans la revue de littérature 
(cyclophosphamide, thiabendazole et carbendazime). Parmi les autres, seul l'acide menfénamique 
a été trouvé exclusivement dans les eaux souterraines. Les douze autres ont été trouvées dans les 
eaux de surface et souterraines. 
3.2.1 Microcystines MC-LR (cyanotoxines)  
Cette section présente les résultats de l’échantillonnage réalisé entre juin et décembre 2013 à 
SFXB. Les échantillons d’eau ont été prélevés du robinet de chaque maison testée, parce que le but 
ultime était de connaitre les concentrations de ces cyanotoxines dans le produit de consommation 
finale, l’eau potable (voir section 3.1). 
Les détections de microcystines dans l’eau potable présentent une variation temporelle claire. La 
variation spatiale est moins perceptible (voir Tableau 3-2).  
Tableau 3-2 : Concentrations des MC-LR (µg l-1) par test ELISA dans l’eau potable des cinq 
puits individuels en 2013 
Puits Juin  Juillet  Août  Septembre  Octobre  Novembre  
II I II III I II I II I II I II 
P1 <LD <LD <LD <LD <LD <LD <LD <LD 0,063 0,052 0,043 0,067 
P4 <LD <LD <LD <LD <LD <LD <LD <LD 0,064 0,045 0,066 0,064 
P11 <LD <LD <LD <LD <LD <LD <LD <LD 0,047 0,066 0,057 0,074 
P12 <LD <LD <LD <LD <LD <LD <LD <LD 0,041 0,040 0,040 0,072 
P14 <LD <LD <LD <LD <LD <LD <LD <LD 0,050 0,040 <LD 0,082 
I, II et III : respectivement la première, deuxième ou troisième campagne d’échantillonnage du mois. 
Au Québec la concentration maximale admissible (CMA) normée pour les microcystines LR est 
de 1,5 µg l-1 (Health Canada, 2016). Les concentrations trouvées dans les puits individuels, sont 
inférieures à la norme. Néanmoins nous avons détecté ces cyanotoxines à 19 reprises (7 détections 
et 12 quantifications) pendant au moins six semaines consécutives. Il faut souligner que le début 
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des détections de ces molécules est bien connu (8 octobre), mais la fin de cette présence est au-delà 
de la dernière campagne d’échantillonnage.  La présence des MC-LR a été confirmée à une valeur 
moyenne de 0.06 µg l-1 jusqu’au 20 novembre de cette année. 
La détection et la quantification des MC-LR peut s’expliquer selon les études de Harada et al. 
(1996), qui mentionnent que dans les eaux naturelles conservées dans l'obscurité, les microcystines 
persistent pendant > 100 jours et que cette molécule est catégorisée comme un polluant facilement 
transportable dans le sol (very high mobility class) (Chen et al, 2006; Tian et al, 2013). 
Il est important de noter que pendant la période d'échantillonnage, les cinq maisons étaient habitées, 
tel qu’indiqué au Tableau 3-3. 
Tableau 3-3: Distribution des personnes qui habitent les maisons suivies. 
Puits Enfants 
(0 à 5 ans) 
Enfants  





P1    1 
P4 5 3  2 
P11 3  1 1 
P12 2   2 
P14    1 
Total 10 3 1 7 
 
A l'intérieur des cinq maisons étudiées, il y avait 10 enfants de moins de 5 ans, une femme enceinte 
et 10 personnes de six ans ou plus. Cette différence est importante puisque selon l'USEPA (2015), 
l’avertissement de santé 10 jours (10-days health advisory) pour les enfants de moins de six ans et 
pour la femme enceinte est de 0,03 µg l-1 soit la moitié de leur exposition pendant au moins six 
semaines. La recommandation USEPA pour les autres personnes est 1,6   µg l-1. 
Les microcystines sont souvent présentes dans l'eau du robinet à de faibles doses. La consommation 
chronique d'eau du robinet contenant de faibles doses de microcystines peut être un facteur de 
risque de cancer du foie et du cancer colorectal (Falconer, 1991; Falconer et Humpage, 2005; Bláha 
et al, 2009; Santé Canada, 2002; Ho et al, 2006; Haddix et al, 2007; USEPA, 2015). Deux types de 
preuves confirment cette hypothèse : d'une part, certaines données épidémiologiques 
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(principalement en Chine); d'autre part, le mécanisme moléculaire de la toxicité des microcystines 
(inhibition des protéines phosphatases PP1 et PP2) qui est un promoteur des tumeurs comme l'acide 
okadaïque (Hernández et al, 2009; Takser et al, 2016). 
 3.2.2 Pesticides  
Les pesticides ont été suivis dans les cinq puits individuels à SFXB pendant 26 campagnes 
d’échantillonnage entre 2013 et 2014. Au Québec il existe 31 pesticides normés dans le Règlement 
sur la qualité de l’eau potable au Québec (RQEP). Dans notre étude, nous avons testé 54 de ces 
substances organiques (voir tableau 4-1 pour la liste complète des molécules analysées). Le 
Tableau 3-4 montre les six pesticides quantifiés dans l’eau potable des cinq puits à SFXB. 
Seulement deux pesticides, l’atrazine et le métolachlore, quantifiés dans notre étude sont normés, 
mais nos valeurs sont six à trente-cinq fois respectivement plus faibles que les valeurs du RQEP 
(voir tableau 2-1). 
Tableau 3-4 : Sommaire des résultats des pesticides à SFXB 
Produit Nombre 
d’échantillons 
Résultats Fréquence de 
détection (%) 
Concentration 
maximale (ng l-1) <LD Détections >LQ 
Métolachlore 130 98 32 8 25 856 
Atrazine  130 99 31 6 24 606 
Terbuthylazine  130 96 34 2 26 287 
Thiabendazole  70 60 10 3 14 125 
Carbendazime  70 69 1 1 1 71 
Hexazinon  130 99 31 1 24 21 
Voir les valeurs de la limite de détection (LD) et limite de quantification (LQ) au tableau 4-1 
Les substances échantillonnées 130 fois ont été testées dans les 26 campagnes de 2013 et 2014.  
Les deux molécules échantillonnées 70 fois, ont été ajoutées en 2014 car, la méthode d’extraction 
des molécules utilisée en 2014 (liquide/liquide) nous a permis de les analyser. 
Le RQEP norme le métolachlore à 35,000 ng l-1 et la valeur maximale quantifiée dans cette étude 
est 856 ng l-1; pour l’atrazine la norme est 3,500 ng l-1 et la valeur maximale obtenue est 606 ngl-1. 
Toutefois, il est important de noter que ces deux pesticides ont été détectés dans 25% des 
échantillons d’eau potable prélevés.  
Les variations spatiales sont moins visibles pour les détections de pesticides que dans les 
quantifications. Le coefficient de variation des détections pour les cinq puits est de 0.13, avec un 
33 
 
minimum de 24 et un maximum de 33 détections de pesticides au cours des 26 campagnes 
d'échantillonnage (voir la figure 3-3: A). Les quantifications présentent une variation plus marquée, 
étant donné que le coefficient de variation est égal à 1, avec des valeurs minimale et maximale de 
0 et 11, respectivement (Figure 3-3 : B). 
 
Figure 3-3 : Variations spatiales des pesticides dans les cinq puits à SFXB. A) Détections et B) 
Quantifications. 
Les résultats obtenus pour le puits 11 sont cohérents et sont prévus, puisque le puits est situé dans 
une zone essentiellement agricole. Cependant, les résultats obtenus dans le puits 1 avec 33 
détections et six quantifications sont plus difficiles à expliquer. Les puits 1, 4, 12 et 14, sont espacés 
le long du PLSF d’environ huit cents mètres. Un objectif de recherche recommandé pour les études 
futures peut être de vérifier le degré de contamination des puits par rapport aux caractéristiques 
hydrogéologiques. 
Les détections moyennes de pesticides du 16 juillet au 14 octobre par campagne d’échantillonnage 
sont 17 pesticides en échantillonnant les cinq puits d'eau potable (voir figure 3-4). Du 15 mai au 
14 juillet et du 15 octobre au 30 novembre les détections moyennes aux cinq puits sont de 3 
pesticides par campagne d'échantillonnage. Les résultats de la variation temporelle des pesticides 
est forte et est directement liée aux épandages (de 15 mai au 15 août) pendant la saison des semis 




Figure 3-4 : Nombre de pesticides détectés par campagne d’échantillonnage. 
Cette exposition aux pesticides peut être considérée comme risquée pour la santé humaine, parce 
que : 
− l’exposition à au moins trois pesticides (atrazine, terbuthylazine et métolachlore) dure 
douze semaines consécutives; 
− selon le Tableau 3-3 dans les maisons étudiées, il y avait 10 enfants de moins de 5 ans 
et une femme enceinte; 
− l'Union européenne a établi une limite autorisée dans l'eau potable de 0,1 μg l-1 pour 
chaque pesticide quantifié et une limite de mélange de 0,5 μg l-1 pour la quantité totale 
de tous les pesticides (Union européenne, 1998); 
− la valeur individuelle (0,1 μg l-1) a été dépassée sept fois avec une valeur maximale de 
0,86 μg l-1 pour le métolachlore;  
− la valeur combinée (0,5 μg l-1) a été dépassée trois fois avec une valeur maximale de 1 
μg l-1 dans un seul échantillon au puits agricole en août 2013. 
3.2.3 Produits pharmaceutiques et de soins personnels 
 
Comme déjà mentionné, l’article 19 du RQEP exonère le responsable d’un système de distribution 
qui alimente moins de 5 000 personnes d’analyser les pesticides et les substances organiques autres 
que les trihalométhanes. Cette situation est courante dans les petites municipalités comme 
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mentionné au chapitre 4 de ce mémoire, mais aussi pour tous les puits individuels qui utilise son 
eau pour moins de 20 habitants.   
Au Canada, il n'y a pas de normes ou de concentrations maximales acceptables pour les produits 
pharmaceutiques et les produits de soins personnels. Pour cette raison, il y a très peu d'études de 
leur présence dans l’eau de surface ou souterrainne. Les quelques études qui existent sont des 
recherches universitaires ou des études spécifiques gouvernementales (Yargeau et al, 2007; Viglino 
et al, 2008; Segura et al, 2011; MDDELCC, 2011; Daneshvar et al, 2012; Saby et al, 2017). 
Seize PPSP ont été analysés pour des échantillons d'eau potable au cinq puits à SFXB (voir Tableau 
4-1). Neuf produits ont été quantifiés au cours des 26 campagnes d'échantillonnage dans les cinq 
puits pour l'eau potable à SFXB (voir Tableau 3-5). Ces PPSP ont été détectés 398 fois avec un 
nombre des détections supérieure à 50 pour le naproxène, l’ofloxacine, la caféine et 
l’acétaminophène. Sept de ces neuf produits ont été quantifiés avec des concentrations maximales 
supérieures à 90 ng l-1. La valeur maximale obtenue est de 1848 ng l-1 pour l’acide menfénamique.  
Tableau 3-5: Sommaire des résultats des PPSP à SFXB 
Produit Nombre 
d’échantillons 
Résultats Fréquence de 
détection (%) 
Concentration 
maximale (ng l-1) <LD Détections >LQ 
Caféine  130 72 58 9 44,6% 202 
Naproxène  130 68 62 7 47,6% 404 
Acétaminophène  130 78 52 5 40,0% 91 
Acide menfénamique  130 95 35 5 26,9% 1848 
Carbamazépine  130 110 20 3 15,4% 30 
Benzafibrate  130 101 29 3 22,3% 79 
Cyclophosphamide  130 94 36 2 27,7% 119 
Ofloxacine  130 69 61 2 46,9% 177 
Ibuprofène  130 85 45 1 34,6% 97 
Voir les valeurs de la limite de détection (LD) et limite de quantification (LQ) au tableau 4-1 
Les variations spatiales des PPSP, sont montrées à la figure 3-5. Elle indique à nouveau le puits 1 
comme le plus vulnérable aux contaminants émergents avec des détections et quantifications de 87 
et 9 respectivement. La détection moyenne des PPSP dans les cinq puits est de 79 molécules et la 




Figure 3-5: Variations spatiales des PPSP dans les cinq puits de SFXB. Nombre de A) détections 
et de B) quantifications. 
Le degré de contamination des eaux souterraines dans SFXB par ces molécules semble être 
beaucoup plus homogène que la présence des pesticides dans les cinq maisons suivies. Le puits 4 
a eu le plus faible nombre de détections avec 75 molécules présentes et le puits avec le plus de 
détections a montré 87 molécules pendant la période d'étude. La différence entre les quantifications 
est encore plus faible, en tant que la valeur minimum par puits est égale à six et la valeur maximale 
de neuf molécules ont été obtenues, montrant seulement trois quantifications de différence entre 
les cinq puits étudiés. 
La présence des PPSP dans l’eau souterraine naturelle a été démontrée dans plusieurs recherches 
précédentes (Fent et al, 2006; Barnes et al, 2008; Lapworth et al, 2012; K’oreje et al, 2016; 
Simazaki et al, 2015). De plus, ces PPSP ont été trouvés au niveau mondial dans l’eau souterraine 
traitée (Heberer, 2002; Fram et Belitz, 2011; Jurado et al, 2012; Glassmeyer et al, 2017). 
Les variations temporelles nous permettent de constater une faible présence des PPSP pour le mois 
de mai. Cependant, entre juin à novembre la moyenne est de 7 PPSP détectés par campagne 




Figure 3-6: Nombre de PPSP détectées par campagne d’échantillonnage. 
Il existe actuellement un débat très intéressant sur les risques potentiels pour la santé humaine par 
rapport aux PPSP et d'autres contaminants émergents. Certains chercheurs soutiennent que les 
concentrations quantifiées dans l'environnement ne présentent aucun risque (OMS, 2012). 
Cependant, il existe un écart clair entre cette question et l'absence d'études en toxicologie pour 
étudier les effets des mélanges de ces contaminants (Kortenkamp et al, 2009). 
 
3.3 Effets possibles du mélange de CÉ présents dans l'eau potable 
 
Les contaminants existent généralement dans l'eau en tant que mélanges de produits chimiques 
multiples. Cependant, les valeurs de référence de l'eau potable sont généralement développées à 
l'aide d'informations toxicologiques pour des composés isolés et d'une approche toxicologique 
traditionnelle. Une meilleure compréhension des effets potentiels du mélange de CÉ présents dans 
l'eau potable est donc importante pour l'élaboration de valeurs de référence futures. 
Les cinq puits d'eau potable étudiés dans SFXB ont été échantillonnés 26 fois entre 2013 et 2014 
pour l'analyse des PPSP et des pesticides. Les concentrations pour microcystines ont été suivis 
pendant douze campagnes d'échantillonnage en 2013. Cette surveillance de l'environnement nous 
a permis d'obtenir 145 échantillons d'eau, dont 45% des échantillons ont au moins deux différents 
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contaminants dans un échantillon et 54 échantillons ont au moins 5 contaminants émergents en 
même temps (voir Tableau 3-6). 
Tableau 3-6: Sommaire des résultats des détections multiples à SFXB 
Détections multiples des contaminants émergents dans les cinq puits de SFXB 
No. détections 
par échantillon 








0 77 44,0 
  
1 20 11,4 
  
2 8 4,6 8 4,6 
3 5 2,9 5 2,9 
4 11 6,3 11 6,3 
5 12 6,9 12 6,9 
6 3 1,7 3 1,7 
7 10 5,7 10 5,7 
8 5 2,9 5 2,9 
9 9 5,1 9 5,1 
13 15 8,6 15 8,6 
Total 175 100 78,00 44,57 
 
Les concentrations supérieures des pesticides se produisent dans les mois de juillet et août, 
possiblement liées aux épandages agricoles efectuées de 15 mai à 15 juillet. Cependant les mois 
avec plus de molécules détectées par échantillon se présentent en septembre et octobre avec 13 
détections parmi 15 échantillons. 
L'objectif principal de ce mémoire n’est pas de se concentrer sur la santé humaine. Cependant, il 
faut souligner que plus de 100 000 produits sont commercialisés au Canada en ce moment et que 
le RQEP nous donne des valeurs admissibles seulement pour 90 de ces produits (Environnement 
Canada et Santé Canada, 2014). 
Finalement, il faut se rappeler que si on souhaite connaître les risques de ces polluants pour la santé 
humaine, la première étape est d’améliorer les connaissances que nous avons sur la quantité et la 
qualité des eaux surfaciques et souterraines en priorisant celles qui sont utilisées pour la production 
de l’eau potable. La deuxième étape doit réaliser les tests toxicologiques liées aux contamiants 




Les concentrations de contaminants émergents quantifiées dans l’eau potable de cinq maisons à 
SFXB peuvent être considérées comme peu élevées (<1 μg l-1). Cependant, plusieurs situations 
troublantes existent comme: 
− les habitants des cinq maisons à SFXB, incluant une femme enceinte et dix enfants âgés de 
0 à 5 ans, sont en contact avec les 16 contaminants quantifiés (MC-LR, métholachlore, 
atrazine, terbuthylazine, thiabendazole, carbendazime, hexazinon, caféine, naproxène, 
acétaminophène, acide menfénamique; carbamazépine, benzafibrate, cyclophosphamide, 
ofloxacine et ibuprofène); 
− la détection des PPSP est considérée comme très importante car ils sont des marqueurs de 
contamination fécale; 
−  3 herbicides de la famille de triazines (atrazine, terbuthylazine et hexazinone) ont été 
détectés dans l’eau potable, ce qui augmente les risques d’effets nocifs sur la santé humaine; 
− 145 échantillons d’eau potable ont été prélevés, dont 45% ont au moins 2 substances 
mélangés et 54 échantillons ont 5 CÉ par prélèvement; 
− les PPSP sont présents simultanément du mois de juin à novembre, les pesticides sont 
présents conjointement aussi du mois de juin à octobre et les MC-LR sont présentes en 
octobre et novembre; 
− 90% des municipalités du Québec ont moins de 5000 habitants et donc n’ont pas 
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4.1 Résumé  
L'élimination complète des produits pharmaceutiques pendant le traitement des eaux usées peut 
entraîner leur rejet dans le milieu aquatique. En outre, les pesticides agricoles peuvent contaminer 
les milieux aquatiques par la lixiviation et le ruissellement des champs. Les systèmes municipaux 
de traitement de l'eau potable peuvent ne pas pouvoir éliminer ces contaminants anthropiques 
complètement de leur eau de source avant la distribution de l'eau potable traitée aux 
consommateurs. La plupart des études portant sur cette question concernent des municipalités plus 
vastes et urbanisées dont la source est l'eau de surface, alors que peu d'études ont examiné cette 
question dans les communautés rurales, en particulier celles pour lesquelles la source est l'eau 
souterraine. Cette étude présente une évaluation à l'échelle régionale de la présence de produits 
pharmaceutiques et de pesticides agricoles dans l'eau potable municipale d'eau souterraine et d'eau 
de surface dans la province de Québec, au Canada. L'eau potable traitée a été échantillonnée dans 
18 municipalités du sud-centre du Québec, dans 12 campagnes d'échantillonnage sur une période 
de deux ans et a été analysée pour la présence de 70 produits chimiques. Dix molécules (6 produits 
pharmaceutiques et 4 pesticides) ont été détectés dans au moins un échantillon, y compris le 
cancérogène humain connu, le cyclophosphamide et le fongicide thiabendazole, dont la présence 
dans l'eau potable municipale traitée au Québec est signalée ici pour la première fois. Les 
concentrations maximales de produits pharmaceutiques quantifiés variaient de 48 à 1 233 ng L-1 et 
de pesticides de 40 à 366 ng L-1. L'importance relative des catégories d'eaux usées humaines 
(produits pharmaceutiques) et de contaminants agricoles (pesticides) a été déterminée pour chaque 
municipalité afin de faciliter le ciblage par source. Les implications potentielles pour la santé 
humaine de l'exposition à ces contaminants sont discutées. Cette étude fournit une preuve directe 
que l'eau potable municipale traitée provenant à la fois des eaux souterraines et des eaux de surface, 
dans les zones rurales et urbaines, peut contenir des niveaux mesurables de produits 
pharmaceutiques et de pesticides, des indicateurs de contamination par les eaux usées humaines ou 
les pratiques agricoles. 
4.2 Abstract 
Incomplete removal of pharmaceutical products during wastewater treatment can lead to their 
release into the aquatic environment. In addition, agricultural pesticides can contaminate aquatic 
environments through leaching and runoff from fields. Municipal drinking water treatment systems 
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may not be capable of removing these anthropogenic contaminants completely from their source 
water prior to distribution of treated drinking water to consumers. Most studies examining this 
issue have been concerned with larger, more urbanized municipalities whose source is surface 
water, whereas few studies have examined this issue in rural communities, in particular those for 
which the source is groundwater. This study presents a regional-scale assessment of the presence 
of pharmaceutical products and agricultural pesticides in groundwater- and surface water-sourced 
municipal drinking water in the province of Quebec, Canada. Treated drinking water was sampled 
in 18 municipalities of south-central Quebec, in 12 sampling campaigns over a period of two years 
and was analyzed for the presence of 70 chemicals. Ten molecules (6 pharmaceuticals and 4 
pesticides) were detected in at least one sample, including the known human carcinogen 
cyclophosphamide and the fungicide thiabendazole, whose presence in treated municipal drinking 
water in Quebec is reported here for the first time. Maximum concentrations of quantified 
pharmaceuticals ranged from 48 to 1,233 ng L-1 and of pesticides from 40 to 366 ng L-1. The relative 
importance of the categories of human wastewater (pharmaceuticals) and agricultural contaminants 
(pesticides) was determined for each municipality so as to facilitate source targeting. Potential 
human health implications of exposure to these contaminants are discussed. This study provides 
direct evidence that treated municipal drinking water sourced from both groundwater and surface 
water, in both rural and urban areas, can contain measurable levels of pharmaceuticals and 
pesticides, indicators of contamination by either human wastewater or agricultural practices. 
4.3 Introduction 
Sources of drinking water are increasingly exposed to a wide range of organic micro-pollutants, 
commonly referred to as contaminants of emerging concern (CECs). These CECs are defined as 
any synthetic or naturally occurring chemical or any microorganism not commonly monitored in 
the environment but having the potential to enter the environment and cause known or suspected 
adverse ecological and(or) human health effects (United States Geological Survey 2016). Aided 
by improved analytical methods, these contaminants are now detected in aquatic environments 
worldwide ‒ including Canada ‒ in both surface water and groundwater, as well as in municipal 
wastewater (Sarkar, Krishnapillai et al. 2012, Kozuskanich, Novakowski et al. 2014, Barnes, 
Kolpin et al. 2008, Fram and Belitz. 2011, Naidenko, Cox et al. 2012, Phillips, Schubert et al. 2015, 
Vulliet et Cren-Ølivé, 2011, Stuart, Lapworth et al. 2012, López-Serna, Jurado et al. 2013, Segura, 
MacLeod et al. 2011, Daneshvar, Aboulfadl et al. 2012, Manamsa, Crane et al. 2016, Lapworth, 
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Baran et al. 2012, Focazio, Kolpin et al. 2008, Ghoshdastidar, Fox et al. 2015, Kostich, Batt et al. 
2014, Miao, Yang et al. 2005, Chan, Receveur et al. 2014, Müller, Scheytt et al. 2012, Uslu, Biswas 
et al. 2011). However, comparatively few studies have examined the presence of CECs in treated 
municipal drinking waters, and fewer still in groundwater-sourced municipal drinking waters 
(Benotti, Trenholm et al. 2008). In addition, most of the published literature examining the presence 
of CECs in municipal drinking water supplies to date has centered primarily on larger urban 
centres, as opposed to rural environments. Consequently, the majority of studies have examined 
surface water sources, the primary source of drinking water in larger urban environments, in 
contrast to the groundwater sources more common in smaller, rural municipal environments, 
including the region of this study (Ministère du Développement durable, Environnement et Lutte 
contre les changements climatiques du Québec 2016b). Furthermore, few studies have examined 
groundwater sources of drinking water over a sufficient period of time to permit the assessment of 
any temporal or seasonal variations in the presence of contaminants. As a result, the contamination 
of groundwater by CECs, and especially municipal drinking water sourced from groundwater, has 
a limited evidence base, as compared to other freshwater resources. 
Nearly a third of the Canadian population, some 10 million people, use groundwater for drinking 
water, and over 80% of the Canadian rural population depends on groundwater for its entire water 
supply (Environment and Climate Change Canada 2013). However, groundwater in Canada is 
increasingly threatened by urbanization, climate change, increasing energy production, 
intensification of agriculture and subsequent contamination (Council of Canadian Academies. 
Expert Panel on Groundwater 2009). In the region of this study, the province of Quebec, Canada, 
groundwater enables water supply to nearly 90% of inhabited territory, supplying about 20% of the 
population, including 142 municipalities, making it the Canadian province with the most 
municipalities in this situation (Nowlan 2007) However, despite its importance for Quebec, 
knowledge and understanding of groundwater supplies is fragmented or lacking and an improved 
understanding of the vulnerability of public groundwater wells to contamination is needed 
(Ministère du Développement durable, Environnement et Lutte contre 85 les changements 
climatiques du Québec 2016c). 
The objectives of this study were: (1) to examine the presence of CECs in primarily rural, 
groundwater-sourced municipal drinking water supplies on a regional scale through the use of 
markers of human wastewater or agricultural contamination, (2) to determine the concentrations, 
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temporal variations, and the relative frequency of occurrence of any detected or quantified 
contaminants, and (3) present and discuss potential human health implications of exposure to any 
such contaminants. 
4.4 Drinking water standards and guidelines  
As this study addresses issues related to drinking water contaminants, it is useful to place them in 
the context of regulatory guidelines or standards applicable to drinking water in Canada and the 
study region of Quebec, as well as compared to other jurisdictions. Strong drinking water standards 
are a key element of an effective, multi-barrier approach to drinking water protection systems 
(Canadian Council of Ministers of the Environment 2004). Such water quality standards address 
treatment techniques and establish maximum acceptable concentrations (MACs) for contaminants. 
However, mandatory standards provide better protection for human health than voluntary 
guidelines in that they are legally binding and enforceable. Failure to meet voluntary guidelines, as 
opposed to mandatory standards, may not result in remedial action. The World Health Organization 
has therefore called for legally binding drinking water quality standards to be established in all 
countries (World Health Organization 2004). Canada has elected to establish voluntary, non-
enforceable, Canadian Drinking Water Quality Guidelines (CDWQG) and is alone among the 
Group of Eight (G8) nations in lacking legally enforceable drinking water quality standards at the 
national level. Only 16 of a total of 94 CDWQG are consistently 108 applied across all 13 Canadian 
provincial and territorial jurisdictions (Dunn, Bakker et al. 2014), thereby creating regionally 
variable guidelines. The study region of the province of Quebec has partially adopted the CDWQG 
into legally binding drinking water regulations, covering a total of 81 parameters, 71 of the 
CDWQG plus 10 others (Ministère du Développement durable, Environnement et Lutte contre les 
changements climatiques du Québec 2014a). 
This study examines specifically the presence of pharmaceutical and pesticide products in treated 
municipal drinking water in a region subject to Quebec provincial regulations. No mandatory 
standards or voluntary guidelines exist for any pharmaceutical products in drinking water at either 
the Canadian national or Quebec provincial levels. Certain pesticide products are, however, 
regulated in Canada, and while drinking water standards do exist in Quebec for 16 pesticides, they 
are generally substantially weaker, and orders of magnitude higher, than those of other 
jurisdictions, in particular those of the European Union (EU) and is further detailed in section 4.1. 
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In addition, contaminants generally exist in water as mixtures of multiple chemicals. However, 
drinking water guideline values are commonly developed using toxicity information for single 
compounds and a traditional toxicological approach. A better understanding of potential mixture 
effects of CECs present in drinking water is therefore important for the development of future 
guideline values. In this regard, it is noteworthy that the European Union has established an overall 
limit of 0.5 μg l-1 for the total cumulative amount of all pesticides permitted in drinking water 
(European Union 1998). This approach recognizes that cumulative exposure to a number of 
different pesticides, each of which may be below the individual level of concern, may cause 
negative health effects. In the past, Canada had established a guideline for the maximum level of 
total pesticides in drinking water, but it has since been discontinued (Health Canada 2014). No 
current norms or guidelines for drinking water contaminants in Canada take potential synergistic 
or additive effects of multiple contaminants co-occurring in drinking water into consideration, 
effectively meaning that Canadians can be exposed to combinations of various pesticides in 
drinking water at levels that would be unlawful in Europe (Boyd 2015). 
4.5 Materials and Methods 
4.5.1 Markers of Anthropogenic Contamination 
Two categories of CECs were chosen for this study as markers, or proxies, for two principal sources 
of anthropogenic aquatic contamination: (1) pharmaceutical products as markers of human 
wastewater contamination, and (2) agricultural pesticides as markers of agricultural sourced 
contamination. Contaminants from both categories were included to permit a greater understanding 
of specific sources of pollutants for individual municipalities. 
The choice of individual molecules selected for analysis (Table 4-1) was based on the volumes of 
pesticides used in Quebec, and the volumes of pharmaceuticals consumed in Canada. Products of 
various sub-categories were included while ensuring that they could be analyzed simultaneously 
according to the multi-residue analytical techniques employed. However, of necessity, the use of 
these analytical techniques precluded the analysis of certain products of interest, including 
glyphosate, one of the most widely used pesticides in the study region (Ministère du 





Tableau 4-1: List of pharmaceuticals and pesticides examined and related information. 
Product Category Classification CAS no.1 LD2 LQ3 
    ng l
-1 
Pharmaceuticals ATC Code 4 ATC Classification4    
Acetaminophen - Anti-inflammatory-antirhumatismal 103-90-2 3.58 12.40 
Amoxicillin J01 Systemic antibacterial 26787-78-0 4.90 24.10 
Atenolol C07 Beta-blocker 29122-68-7 1.92 9.44 
Bezafibrate C10 Lipid modifier 41859-67-0 1.94 9.08 
Caféine N06 Psychoanaleptic 58-08-2 4.93 13.50 
Carbamazepine N03 Antiepileptic 298-46-4 10.50 24.40 
Cyclophosphamide L01 Antineoplastic 50-18-0 4.26 11.10 
Fenofibrate C10 Lipid modifier 49562-28-9 1.00 9.20 
Ibuprofen M01 Anti-inflammatory-antirhumatismal 15687-27-1 6.94 27.00 
Ifosfamide L01 Antineoplastic 3778-73-2 4.42 12.50 
Indomethacin M01 Anti-inflammatory-antirhumatismal 53-86-1 3.46 12.30 
Ketoprofen M01 Anti-inflammatory-antirhumatismal 22071-15-4 1.70 6.07 
Mefenamic Acid M01 Anti-inflammatory-antirhumatismal 61-68-7 1.55 7.51 
Naproxen M01 Anti-inflammatory-antirhumatismal 22204-53-1 2.05 11.50 
Ofloxacin J01 Systemic antibacterial 82419-36-1 1.50 10.50 
Trimethoprim J01 Systemic antibacterial 738-70-5 1.23 10.70 
Pesticides Category Chemical class    
Acetamiprid Insecticide Neonicotinoid 135410-20-7 3.74 9.08 
Aldicarb Insecticide, Nematicide N-Methyl Carbamate 116-06-3 3.95 13.90 
Aldicarb-sulfone Insecticide, Degradation product N-Methyl Carbamate 1646-88-4 7.72 19.70 
Aldicarb-sulfoxide Insecticide, Degradation product N-Methyl Carbamate 1646-87-3 2.04 8.82 
Atrazine Herbicide Triazine 1912-24-9 4.29 11.90 
Azinphos-Methyl Insecticide Organophosphate 86-50-0 6.50 11.80 
Bendiocarb Insecticide N-Methyl Carbamate 22781-23-3 4.78 9.80 
Bentazon Herbicide Thiadiazine 25057-89-0 6.12 19.70 
Boscalid Fungicide Anilide 188425-85-6 4.59 14.30 
Carbaryl Insecticide, Nematicide N-Methyl Carbamate 63-25-2 2.32 6.78 
1-naphthol Insecticide, Degradation product Organic compound 90-15-3 2.63 6.41 
Carbendazim Fungicide, Degradation product Benzimidazole 10605-21-7 2.52 6.41 
Carbofuran Insecticide, Nematicide N-Methyl Carbamate 1563-66-2 2.56 6.28 
Chlorfenvinphos Insecticide Organophosphate 470-90-6 1.32 4.84 
Chlorotoluron Herbicide Urea 15545-48-9 3.57 8.60 
Chlorpyrifos Insecticide, Nematicide Organophosphate 2921-88-2 1.32 4.84 
Clothianidin Insecticide Neonicotinoid 205510-53-8 4.63 15.20 
Coumaphos Insecticide Organophosphate 56-72-4 5.46 12.30 
Cyanazine Herbicide Triazine 21725-46-2 3.68 9.97 
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Diazinon Insecticide Organophosphate 333-41-5 2.64 6.04 
Dimethoate Insecticide Organophosphate 60-51-5 2.24 5.86 
Dinotefuran Insecticide Neonicotinoid, Guanidine 165252-70-0 5.15 11.10 
Diuron (DCMU) Herbicide Urea 330-54-1 4.66 9.45 
Fludioxonil Fungicide Non-classified 131341-86-1 7.21 22.10 
Hexazinone Herbicide Triazine 51235-04-2 2.65 6.54 
Imazethapyr Herbicide Imidazolinone 81335-77-5 2.16 5.99 
Imidacloprid Insecticide Neonicotinoid 105827-78-9 5.56 14.10 
Iprodione Fungicide Dicarboximide 36734-19-7 10.00 22.60 
Isoproturon Herbicide Urea 34123-59-6 3.71 8.90 
Kresoxim-methyl Fungicide Strobin 143390-89-0 8.90 23.60 
Linuron Herbicide Urea 330-55-2 7.50 25.10 
Malathion Insecticide Organophosphate 121-75-5 12.80 25.80 
Methibenzuron Herbicide Urea 18691-97-9 3.60 7.92 
Metobromuron Herbicide Urea 3060-89-7 7.94 22.80 
Metolachlor Herbicide Chloroacetanilide 51218-45-2 2.78 6.20 
Metoxuron Herbicide Urea 19937-59-8 3.06 6.76 
Monolinuron Herbicide Urea 1746-81-2 2.56 9.42 
Nitenpyram Insecticide Neonicotinoid 150824-47-8 2.89 7.38 
Omethoate Insecticide Organophosphate 1113-02-6 7.03 21.40 
Parathion Insecticide Organophosphate 56-38-2 5.84 19.20 
Pendimethalin Herbicide 2,6-Dinitroaniline 40487-42-1 2.55 7.41 
Permethrin Insecticide Pyrethroid 52645-53-1 3.10 7.43 
Phosmet Insecticide Organophosphate 732-11-6 3.76 9.27 
Piperonyl butoxide Synergist for insecticides Non-classified 06/03/1951 2.09 5.39 
Pyraclostrobin Fungicide Strobin 175013-18-0 3.32 8.92 
Pyrimethanil Fungicide Pyrimidine 53112-28-0 6.46 14.60 
Sebuthylazine Herbicide Triazine 7286-69-3 2.71 5.82 
Simazine Herbicide Triazine 122-34-9 3.46 8.84 
Spinosad A Insecticide Spinosyn, Macrocyclic Lactone 131929-60-7 2.77 8.29 
Terbuthylazine 
Algaecide, Herbicide, 
Microbiocide Triazine 5915-41-3 2.73 7.05 
Thiabendazole Fungicide Benzimidazole 148-79-8 2.08 5.59 
Thiacloprid Insecticide Neonicotinoide 111988-49-9 2.34 5.13 
Thiamethoxam Insecticide Neonicotinoide 153719-23-4 3.54 9.54 
Trifloxistrobin Fungicide Strobin 141517-21-7 3.50 7.92 
1 Chemical Abstracts Service number, American Chemical Society (https://www.cas.org/) 
2 Analytical method limit of detection 
3 Analytical method limit of quantification 




4.5.2 Study Area and Site Selection 
In order to examine the presence of anthropogenic CECs in drinking water supplies from 
groundwater on a regional scale, a series of sixteen municipalities sourcing their drinking water 
from groundwater in the south-central region of Quebec was selected. In addition, for comparison 
purposes, two municipalities sourcing their drinking water from surface water were included, for a 
total of eighteen. This group of eighteen municipalities covers a surface area of approximately 
2,563 km2 and includes portions of three Quebec administrative regions, three surface watersheds, 
and regions with a variety of hydrogeological and topographical features and land use (Figure 4-
1). The total population served by all municipal drinking water systems involved in this study is 
approximately 300,000 (Table 4-2). The sixteen groundwater-sourced municipalities are composed 
primarily of smaller, rural communities (average population 3,692), whereas the two municipalities 
sourcing their drinking water from surface water, Sherbrooke and Drummondville, are relatively 
larger municipalities (populations of 162,000 and 75,000 respectively). Municipal drinking water 
treatment methods employed by individual municipalities, as well as population and surface area, 




Figure 4-1: Maps identifying the location of the municipalities of the study area in south-central 
Quebec, Canada, indicating those with groundwater-sourced drinking water (full circles) and 
those with surface water-sourced supplies (empty circles). 





Drinking water treatment method(s)2,3 
Groundwater sourced    
Ascot Corner 3,09 85.0 chlorination 
Ayer's Cliff 1,111 7.3 chlorination 
Bury 1,219 235.0 (no treatment) 
Coaticook 9,224 222.7 other 
Compton 3,198 207.6 chlorination 
Cookshire-Eaton 5,25 298.0 chlorination 
Durham-Sud 1,017 92.6 (no treatment) 
East Angus 3,773 8.3 chlorination 
Kingsey Falls 2,038 70.5 chlorination, softening 
Lac-Brome 
(Knowlton) 
5,611 222.9 chlorination 
Orford 3,949 148.2 (no treatment) 
Richmond 3,293 6.9 chlorination, filtration, iron/manganese 
St-Cyrille-de-
Wendover 
4,651 109.8 chlorination, filtration, iron/manganese other 
Warwick 4,699 110.4 chlorination 
Waterloo 4,446 13.3 chlorination, filtration, iron/manganese 
Wickham 2,5 98.9 
chlorination, filtration, iron/manganese, 
softening, other 
Subtotal: 59,069 1,937.3  
    
Surface water sourced    
    
Drummondville 74,54 259.7 chlorination, filtration, charcoal 
Sherbrooke 162,163 366.2 chlorination, ozonation, micro-straining 
Subtotal: 236,703 625.9  
Grand total: 295,772 2,563.2  
1 MAMOT, Répertoire des municipalités; http://www.mamrot.gouv.ca/repertoire-des-
municipalites 
2 MDDELCC, Répertoire des stations municipales de production d’eau potable approvisionnées en 
eau souterraine; http://www.mddelcc.gouv.qc.ca/eau/potable/production/resultats_st.asp 
3 MDDELCC, Répertoire des stations municipales de production d’eau potable approvisionnées en 
eau de surface; http://www.mddelcc.gouv.qc.ca/eau/potable/production/index.asp 
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4.5.3 Sampling Methods 
Sampling was carried out at monthly intervals over two years, between May and November of each 
year, for a total of 184 samples over 12 sampling campaigns in 2014 and 2015. The December to 
April period was excluded for budgetary and logistical reasons. Discrete (grab) samples were 
collected from each municipality in 1 litre, trace-cleaned, amber glass bottles, at drinking water 
points available to the public (e.g. public washrooms) within the areas served by each municipal 
drinking water distribution system. All municipalities were sampled on the same date within a 
period of eight hours, and individual municipalities were always sampled at the same location. The 
water samples were transported on ice and stored the same day at 4°C in the dark until sample 
preparation and analysis, according to standard sampling procedures (Ministère du Développement 
durable, de l'Environnement et des Parcs du Québec 2011, Centre d'expertise en analyse 
environnementale du Québec 2014). 
4.5.4 Analytical Methods 
Two separate analytical methods were used in this project, the first for the analysis of 
pharmaceuticals (Ba, Haroune et al. 2014), and the second for pesticides (Haroune, Cassoulet et al. 
2015). The target molecules were extracted from 500 ml liquid samples through a liquid/liquid 
extraction within 48 hours of collection. The liquid samples were subsequently placed in separator 
funnels with 2% w/v of sodium chloride. Analytes were extracted with 10% v/v ethyl acetate and 
then, in a second step, with 10 to 10% v/v dichloromethane. Thereafter, the analytes thus 
transferred into the organic phase were concentrated by evaporation of the solvents under a stream 
of nitrogen at 40° C. Once dry, the analytes were re-solubilized in 2 ml of methanol and then 
filtered at a pore size of 0.22 microns prior to analysis by UPLC-MS/MS. Analysis of all 
pharmaceutical and pesticide molecules was made on an Acquity XEVO TQ UPLC-MS/MS 
equipped with an Acquity UPLC HSS T3 column (100 mm x 2.1 mm, 1.8 microns, 0.2 microns 
sintered glass pre-filter) (Waters Corporation, Milford, MA, USA). The quantification of analytes 
was made in multiple reaction monitoring mode (MRM) using the transition precursor ion/most 
abundant product ion. A second transition was used in addition to the chromatographic retention 
times to confirm the identity of the target molecules. 
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4.5.5 Quality Assurance 
The analytical method limits of detection (LD) and limits of quantification (LQ) for each analyte 
are as listed in Table 4-1. The LDs and LQs were determined as the analyte concentrations that 
produced signal-to-noise ratios of 3 and 10 respectively. Standard concentrations were prepared 
and analyzed for every 12 samples to confirm percentage recovery. A field quality assurance 
protocol was used to determine the effect, if any, of field procedures on concentrations of 
contaminants in water samples. Field blank samples were taken on a rotating basis of municipalities 
(2 per sampling date, 11% of samples) using laboratory grade, organic-free water and were 
processed and analyzed for all analytes as described for the other samples. Blank contamination, if 
any, was not subtracted from environmental results. Rather, field sample results were discarded for 
any analyte that was detected in blank samples for each sampling date. 
4.6 Results and Discussion 
4.6.1 Detections, Quantifications an Concentrations 
Of the 70 molecules evaluated in all 184 samples, 10 products (6 pharmaceuticals and 4 pesticides) 
were detected in at least one sample over the two-year period of the study. Results are presented in 
Table 4-3 indicating the number of detections and quantifications, as well as the maximum 
concentrations detected per molecule, and are compared to the Quebec and European Union 
drinking water standards. All results were statistically non-normally distributed according to the 
Shapiro-Wilk test for normality (p<0.01). 
Tableau 4-3: Contaminant detection and concentration results for two study years combined, all 
184 samples, comparing to existing drinking water standards for Quebec and the European 
Union. 










  >LD3  >LQ4   ng l-1 
       
Pharmaceuticals       
Acetaminophen 3 3 2% 147 * * 
Caffeine 33 20 18% 343 * * 
Carbamazepine 11 0 6% <LQ * * 
Cyclophosphamide 13 10 7% 1,233 * * 
Mefenamic Acid 10 2 5% 680 * * 
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Naproxen 4 2 2% 48 * * 
Pesticides       
Atrazine 44 24 24% 366 3,5 100 
Hexazinon 2 0 1% <LQ * 100 
Metolachlor 22 8 12% 40 35 100 
Thiabendazole 13 0 7% <LQ * 100 
       
Cumulative drinking water standard limit, all pesticides combined * 500 
* No regulatory standard 
1 MDDELCC du Québec, Regulation respecting the quality of drinking water, ch. Q-2, r.40 
2 EU Council Directive 1998/93/EC Quality of Water Intended for Human Consumption 
3 Analytical method limit of detection 
4 Analytical method limit of quantification 
The three most frequently detected contaminants were atrazine, caféine, and metolachlor, 
respectively in 24%, 18% and 12% of the samples. The highest concentrations of single 
contaminants found were for cyclophosphamide, acide menfénamique and atrazine. Also, to the 
best of our knowledge, this is the first reporting of the known human carcinogen cyclophosphamide 
and the fungicide thiabendazole in treated municipal drinking water in Quebec (further discussed 
in section 4.5). 
Twelve percent of samples contained multiple contaminants, with a maximum of 4 contaminants 
being detected in an individual sample (Table 4-4). It is expected that in any future studies, as the 
number and variety of molecules analyzed increases, multiple detections per sample would also 
increase. 
Tableau 4-4: Multiple detections of contaminants per sample. Results below the dashed line 
indicate samples with multiple detections. 
 













0 127 69.0  
1 35 19.0   
2 18 9.8  
3 3 1.6  
4 1 0.5   
Total samples 184 100 11.9 
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pesticides at 0.40 and 0.44 detections per sample respectively for the total study period (Table 4-
5). 
4.6.2 Temporal Variation 
The results of temporal variation as determined by the number of detections per sample, per month, 
per molecule, are illustrated in Table 4-5 and Figure 4-2. 
Tableau 4-5: Number of detections by product, per sample, and temporal variance, both years 
combined (monthly and total mean). 





Aug. Sep. Oct. Nov. Total 
 no. samples 28 28 28 18 28 18 18 18 184 
           
Pharmaceuticals           
           
Acetaminophen  0 0 0 0 0 1 2 0 3 
Caféine  1 12 2 4 10 0 2 2 33 
Carbamazepine  1 0 9 1 0 0 0 0 11 
Cyclophosphamide  0 3 7 2 0 1 0 0 13 
Mefenamic Acid  4 0 1 0 0 0 5 0 10 
Naproxen   2 0 0 2 0 0 0 0 4 
Total detections  8 15 19 9 10 2 9 2 74 
Monthly mean/sample  0.29 0.54 0.68 0.50 0.36 0.11 0.50 0.11 0.40 
           
Pesticides           
           
Atrazine  0 5 9 10 8 5 0 7 44 
Hexazinon  0 1 0 0 0 0 1 0 2 
Metolachlor  0 6 7 2 4 0 1 2 22 
Thiabendazole  0 0 0 0 4 6 3 0 13 
Total detections  0 12 16 12 16 11 5 9 81 
Monthly mean/sample   0.00 0.43 0.57 0.67 0.57 0.61 0.28 0.50 0.44 
Grand Total Detections  8 27 35 21 26 13 14 11 155 
Grand Total  Monthly mean 
detections per sample 
 0.29 0.96 1.25 1.17 0.93 0.72 0.78 0.61 0.84 
 
Temporal presence of pharmaceuticals per sample increased from May until peaking at the 
beginning of July, followed by a generally downward trend in detections until November. There 
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was an increase in detections per sample in October due to increased detections of mefenamic acid, 
a medication prescribed for pain relief.  
Detections of pesticides per sample began in June, increased through to the end of July, then 
remained relatively stable through November. This corresponds to findings elsewhere of minimum 
values occurring before, and maximum values after, spring applications of agricultural herbicides 
(United States Geological Survey 1996). 
 
 
Figure 4-2: Temporal variation, showing detections of contaminants per sample, by contaminant 
category, by month. 
As previously noted, sampling during the winter period of December to April was not conducted 
during this study. However, research has shown that aquatic concentrations of pharmaceuticals, 
and the consequent risk for contamination of drinking water, can severely increase during cold 
seasons in boreal regions (Vieno, Tuhkanen et al. 2005). It is therefore strongly recommended that 




4.6.3 Sources of Contaminants by Municipality 
In many jurisdictions, including this study region, municipalities are required to evaluate potential 
risks to public drinking water supplies from sources of anthropogenic contamination (Ministère du 
Développement durable, Environnement et Lutte contre les changements climatiques du Québec 
2016a, Government of Ontario 2002). Moreover, the World Health Organisation recommends that 
municipalities implement Water Safety Plans (WSPs), a comprehensive approach for risk 
assessment and risk management of drinking water (World Health Organization 2008). In this 
study, we have categorized contaminants according to their source, either from human waste 
(pharmaceuticals) or agriculture (pesticides). In figures 4-3 and 4-4 we show the relative influence 
of each of these categories of contaminant, by municipality, as expressed by the number of 
detections, per sample, by category. In the context of evaluating the vulnerability of drinking waters 
sources to anthropogenic contaminants, such analyses could allow municipalities to more 
accurately target sources of contamination for their individual conditions. For example, the 
municipality of Ayer’s Cliff indicates relatively stronger contamination from human waste markers 
(Figure 4-3), but no contamination from agricultural markers (Figure 4-4). Conversely, the 
municipality of Waterloo indicates relatively high detections of agricultural pesticides (Figure 4-
4), but no detections of human waste markers (Figure 4-3). However, the municipality of 
Drummondville, sourcing its drinking water from river surface water, indicates relatively important 
influence of both human waste (Figure 4-3) and agriculture (Figure 4-4) markers, having the 
highest value in both categories. These results illustrate how such analysis could assist municipal 
water resource managers in the determination of sources of anthropogenic contamination for each 
municipality and in their WSPs. Although this study was not able to examine relationships between 
land use and the presence of contaminants in groundwater-sourced drinking water, other aquifer 
research conducted in this region found that landscape-scale contaminant data was not a predictor 





Figure 4-3: Mean number of detections of pharmaceuticals per sample, by municipality, for the 
two study years. 
 




Seventeen of the eighteen municipalities evaluated were affected by contamination of pesticides or 
pharmaceuticals. Three municipalities (Richmond, Sherbrooke and Waterloo) were affected only 
by agricultural influence (pesticides). The top seven municipalities shown in Figure 4-5 were 
affected only by pollutants linked to human wastewater (pharmaceuticals). Finally, the 
municipalities of Wickham, Durham-Sud, Orford, Compton, Drummondville, Warwick and 
Cookshire are affected by pollutants from both human wastewater and agricultural contaminants. 
 
Figure 4-5 : Relative influence of wastewater contaminants (pharmaceuticals) and agricultural 
contaminants (pesticides) as a percentage of total contaminant detections, by municipality, two 
years combined. (Municipality of Bury, not shown, no detections). 
Three of the eighteen municipalities ‒ Bury, Durham-Sud and Orford ‒ do not treat their drinking 
water. Of these three, results for Bury indicate no presence of contaminant markers. However, the 
other two ‒ Durham-Sud and Orford ‒ show the presence of both pesticides and pharmaceutical 
products. We therefore hypothesize that the presence of these contaminants in drinking water may 
not be affected by the municipal water purification systems in these municipalities, but rather the 
pressure exerted by human activities in the area of influence of the water catchment. Results for 
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the two surface water-sourced municipalities, Sherbrooke and Drummondville, were compared 
with those of all 16 groundwater-sourced municipalities (Table 4-6). Significant differences exist 
between the two surface water-sourced municipalities, both in terms of source of water as well as 
treatment methods (Table 4-2). Sherbrooke’s water source is a major lake close to watershed 
headwaters (Lake Memphremagog) with relatively little municipal wastewater influence, whereas 
Drummondville’s water source is the St. Francis River near its outlet, situated downstream of 
several other municipalities, agricultural areas, industries and landfill sites. In this respect, 
Drummondville’s source water is likely subject to greater anthropogenic contamination than that 
of Sherbrooke. While Drummondville’s drinking water contains the highest level of mean 
detections of both pesticides and pharmaceuticals per sample, that of Sherbrooke is comparable to 
those of all groundwater-sourced municipalities combined. As the municipal treatment methods of 
Drummondville water are equivalent or superior to those of the other municipalities (Table 4-2), 
the higher contaminant results in treated water for this municipality are likely related primarily to 
a greater presence of contaminants in its source water, although this would require further 
verification. 
Tableau 4-6 : Comparison of two surface water-sourced municipalities with sixteen groundwater 
sourced municipalities, all results, two years. 
    
Municipalities Mean detections per sample 
  Pesticides Pharmaceuticals Total 
Surface water - sourced municipalities      
Drummondville 1.75 1.00 2.75 
Sherbrooke 0.63 0.00 0.63 
All 16 groundwater-sourced municipalities 0.33 0.31 0.64 
 
4.6.4 Introduction of CECs into Aquatic Environments 
Pharmaceuticals 
There are several potential routes of pharmaceutical introduction into the aquatic environment. 
Human waste, once excreted, enters waste streams that typically pass through wastewater treatment 
systems and then into other aquatic compartments. During this process, several circumstances may 
occur by which pharmaceuticals can be introduced into the environment, for example: combined 
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sewer system overflows (Tibbetts 2005); disposal of solid or semi-solid wastes from wastewater 
treatment plants (municipal biosolids) spread on agricultural soils, which then leach or runoff into 
receiving waterbodies (Müller, Scheytt et al. 2012, Monteiro et al. 2008); leaching from faulty or 
poorly maintained underground septic systems (Schaider, Ackerman et al. 2016, Carrara, Ptacek et 
al. 2008, Phillips, Schubert et al. 2015); leaking municipal sewer networks (Wolf, Zwiener et al. 
2012, Wolf, Held et al. 2004); leaching from landfill sites (Barnes, Christenson et al. 2004, 
Masoner, Kolpin et al. 2014); veterinary pharmaceuticals (Boxall, Kolpin et al. 2003, Hamscher, 
Pawelzick et al. 2005, Du, Liu 2012); release of expired pharmaceuticals to water via the sink or 
toilet (Bound, Voulvoulis 2005); transfer to shallow groundwater of municipal wastewater released 
to streams (Bradley, Barber et al. 2014), and leaching from, or failure of wastewater treatment 
lagoons. In addition to treated municipal wastewater, more than 205 billion litres of untreated or 
inadequately treated municipal sewage are released into Canadian waterways each year, 
representing approximately 4% of all municipal wastewater (Thompson 2016). In the case of 
residential septic tanks for rural areas, they can be sources of pharmaceuticals, hormones and other 
micro-pollutants to groundwater, even when in good condition (Phillips, Schubert et al. 2015). In 
Ontario, Canada, approximately 25,000 new on-site human waste treatment systems are installed 
per year, 5,000 of which fail to treat waste adequately (Bruce, Cunningham et al. 2009). In Quebec, 
there are about one million septic tanks installed (Ministère du Développement durable, 
Environnement et Lutte contre les changements climatiques du Québec 2014b), however, the 
number of faulty or defective septic systems is not known. Through all of these vectors, 
pharmaceutical residues can reach drinking water, sourced from both surface water and 
groundwater, and act as tracers of human waste contamination. 
Pesticides 
Agricultural pesticides released into the environment can contaminate both groundwater and 
surface water. The transport of pesticides into groundwater systems is dependent on the 
physiochemical properties of the pesticide itself, as well as complex pesticide interactions with soil 
properties and groundwater flows. Pesticides are designed to target either soil microorganisms or 
plant material, such as leaves. Typical rates of agricultural pesticide application are in the range of 
0.2-5.0 kg ha-1. However, generally less than 10% of pesticide applications actually reach the target 
area, with a significant portion remaining in the soil for some time (Riley 1976). From soil, 
pesticides can then be leached directly to groundwater, or flow through subsurface drains to surface 
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water. Once in soil, two main mechanisms of pesticide transport can lead to groundwater 
contamination ‒ soil matrix transport and preferential flow (Foster, Chilton et al. 1991). Water 
solubility of pesticide compounds is usually not a limiting factor to transport, with solubility 
generally in excess of 10 mg L-1. Pesticide compounds may adsorb to soils, although even strongly 
soil-adsorbed compounds may frequently become mobile in fissured or coarse grained soils if 
attached to colloidal matter (McDowell‐Boyer, Hunt et al. 1986). Groundwater moves slowly, 
with mean groundwater ages typically ranging from decades to centuries to millennia, depending 
on the groundwater basin and location. Much of the groundwater we drink is considerably older 
than the pesticides which have been introduced into the environment, primarily over the past 60 
years (Fogg, LaBolle 2006). Once in groundwater, the legacy of pesticide contamination may last 
for decades. 
4.6.5 Drinking Water Contaminants and Potential Health Concerns 
Our study shows that commonly used pharmaceuticals and pesticides, many of which have been 
studied for potential deleterious effects on human health, are detected in treated municipal drinking 
waters. Cyclophosphamide, for example, is a recognized human carcinogen (United States 
Department of Health and Human Services, Public Health Service, National Toxicology Program 
2016). Others are recognized endocrine disruptors, including atrazine (Fan, Yanase et al. 2007), 
metolachlor (Lemaire, Mnif et al. 2006), acetaminophen (Lind, Main et al. 2016, Mazaud- Guittot, 
Nicolaz et al. 2013) and caféine (Tanaka, Nakazawa et al. 1987). Some, such as carbamazepine, 
are considered teratogenic (Vajda, O’Brien et al. 2016). Metolachlor is considered to be cytotoxic 
or genotoxic (Roloff, Belluck et al. 1992) and caféine is also known as a psychoactive chemical 
(Broderick, Benjamin 2004). Such chemicals can, for example, act directly on cells of the gastro-
intestinal tract, which are the first line of exposure, or act on microbial communities in the gut or 
skin. In addition to potential impacts of individual contaminants, these chemicals can, in 
combination, exert additive or synergistic health effects (Schriks, Heringa et al. 2010, Kortenkamp, 
Backhaus et al. 2009, Kortenkamp, Faust et al. 2007). Also, simultaneous exposure of bacteria to 
pesticides and antibiotics increases the chance of development of antibiotic resistance (Kurenbach, 
Marjoshi et al. 2015). In addition, once released into the environment, they can also be degraded 
into metabolites and transformation products by both abiotic and biotic processes. Even though 
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parent compounds are assessed in detail in many regulatory systems, the requirements for the 
assessment of metabolites are less well developed. By their nature, most of these transformation 
products are biologically active and can be toxic, with evaluations suggesting up to 30% of 
pesticide metabolites may be more toxic than the parent compound (Sinclair, Boxall 2003). This 
underlines the importance of obtaining data on metabolites in order to more fully understand their 
fate and transport in the hydrologic system, but also their overall effect on human health and the 
environment. Although total daily exposure to individual contaminants, based on maximum 2 L 
water consumption per day of concentrations detected here, would not exceed 3 micrograms per 
day, the safety of chronic or lifetime exposure mixtures of these xenobiotics should be investigated, 
particularly in the case of vulnerable populations such as pregnant women, the foetus, infants, the 
elderly and immunocompromised individuals. Other potential health-related issues for these 
drinking water contaminants can be related to regulatory questions, creating inequities. For 
example, in the study region of the province of Quebec, Canada, a regulatory distinction is made 
for smaller rural municipalities with populations of less than 5,000 (13 of the 18 municipalities in 
this study) in that they have no statutory audit requirement for monitoring or analysis of pesticides 
or other organic substances, other than trihalomethanes, in their drinking water systems (Ministère 
du Développement durable, Environnement et Lutte contre les changements climatiques du Québec 
2014a). This is despite smaller rural municipalities, in contrast to larger urban centres, being 
frequently situated in regions of concentrated agricultural production, where use of multiple 
pesticides is widespread and recurrent, and where the use of individual septic systems is 
predominant due to lack of centralized wastewater treatment. This policy results in populations of 
smaller municipalities being less informed about potential exposure to drinking water xenobiotics 
than larger communities. To eliminate potential health-related inequities for smaller, rural 
municipalities consideration should be given to establishing monitoring programs at least equal to 
those of larger municipalities. 
4.7 Conclusions and Recommendations 
Our results demonstrate that both surface water- and groundwater-sourced municipal drinking 
waters are susceptible to anthropogenic contamination from both human sewage and agricultural 
pesticides and that these drinking water treatment systems do not completely remove all pollutants. 
Municipalities must consider the implementation of drinking water treatment systems capable of 
further reducing or eliminating the presence of these contaminants. In addition, smaller, rural 
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municipalities should be subject to contaminant analysis at least equal to that of larger 
municipalities, such that their populations benefit from equal knowledge and protection from 
contaminant exposure. Establishment of drinking water guideline levels for chemicals for which 
there are no current criteria is recommended, as well as the strengthening of the less rigorous 
guideline values of certain jurisdictions. Our research also calls for prompt evaluation of the 
potential effects on human health of exposure through drinking water to such detected xenobiotics 



















5. CONCLUSION GENERALE 
Au Canada, il existe environ 100 000 produits chimiques autorisés, le RQEP du Québec exempte 
les villes de moins de 5000 habitants d’analyser la présence de polluants organiques. Ceci nous 
amène à penser que 20% des habitants de cette province analysent uniquement 25 molécules, ce 
qui est l’équivalent à 0,025% des molécules qui pourraient être présentes dans l’eau. 
À l'heure actuelle, il y a au moins 142 municipalités au Québec qui utilisent les eaux souterraines 
comme source d’eau potable. Les connaissances que nous avons sur la quantité et la qualité de cette 
ressource doit être améliorée pour assurer la santé de ses habitants. 
La vulnérabilité de ces sources d'eau potable a été constaté car, seize contaminants émergents ont 
été quantifiés dans l’eau potable de cinq maisons situées dans SFXB. En plus, dix molécules ont 
été quantifiées dans 18 municipalités du centre et sud du Québec. Cela nous a permis de vérifier 
qu’au moins 300 000 personnes habitants dans environ 2600 kilomètres carrés consomment une 
eau qui pourrait nuire à leur santé.  
Les quantifications des PPSP sont importantes, parce qu’ils sont considérés comme marqueurs de 
contamination fécale et parmi les 16 substances analysées on en a quantifié 9 à SFXB et 6 dans les 
autres municipalités. L’importance des quantifications des microcystines et pesticides est liée au 
risque potentiel de danger pour la santé humaine. 
Il est fortement recommandé aux instances de suivi et de gouvernance de continuer à réaliser des 
études parallèles en suivi environnemental de CÉ et en toxicologie, pour tenir compte des risques 
potentiels pour la santé humaine des populations les plus vulnérables (femmes enceintes, enfants 
de moins de 5 ans et personnes âgées). 
Une recherche recommandée pour les études futures à SFXB concerne le degré de contamination 
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A. Information supplémentaire méthode HPLC-MS MS pour 
pesticides et PPSP 
Produits pharmaceutiques, de soins personnels (PPSP) et pesticides (par l'Université de Sherbrooke)  
(Les textes en italique, en anglais, sont tirés des articles référencés ci-dessous.)  
Les molécules ciblées ont été analysées par chromatographie liquide (UPLC) couplée à un spectromètre de 
masse en tandem (MS/MS). Avant analyse par UPLC-MS/MS, les molécules ciblées ont été extraites des 
échantillons liquides via une extraction liquide/liquide.  
• Haroune et al.; Liquid chromatography-tandem mass spectrometry determination for multiclass 
pesticides from insect samples by microwave-assisted solvent extraction followed by a salt-out 
effect and micro-dispersion purification. AnalyticaChimicaActa. In press. 
doi:10.1016/j.aca.2015.07.031  
• Haroune et al.; Evaluation of the efficiency of Trameteshirsuta for the removal of multiple 
pharmaceutical compounds under low concentrations relevant to the environment; Bioresource 
Technology, vol. 171, 2014, pages 199-202.  
Blank samples (ultrapure water) were analyzed in the same way as field samples, to test for sample 
contamination during transportation and preparation.  
Glassware passivation  
In order to minimize the sorption of target PPC on glassware during experiments, all the glassware was 
deactivated using 5% (v/v) dimethyldichlorosilane in toluene (soaked 1h). Glassware was then rinsed with 
two volumes of toluene and rinsed with three volumes of methanol and water until reaching a neutral pH.  
Procédure d'extraction  
Pour ce faire, les échantillons liquides ont été, en premier lieu, filtrés avec un filtre dont le diamètre des 
pores est de 0.45 µm. Les échantillons liquides ont, par la suite, été mis dans des ampoules à décanter avec 
2% m/v de chlorure de sodium.  Les analytes sont extraits avec 10% v/v d’acétate d’éthyle puis, dans un 
second temps, avec 10% v/v de dichlorométhane. Par la suite les analytes ainsi transférés dans la phase 
organique sont concentrés par évaporation des solvants sous un jet d’azote à 40°C. Une fois secs, les analytes 
sont resolubilisés dans 1 mL de méthanol puis ils sont filtrés à travers un filtre, dont la taille des pores est 
de 0.22 µm, avant analyse par UPLC-MS/MS.  
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Ces analyses se sont faites en adaptant les méthodes proposées par Haroune et al. (in press) et par Haroune 
et al.; Evaluation of the efficiency of Trameteshirsuta for the removal of multiple pharmaceutical 
compounds under low concentrations relevant to the environment; Bioresource Technology, vol. 171, 2014, 
pages 199-202.  
Pesticide Analysis (par l'Université de Sherbrooke)  
Pesticide multi-residue analyses were performed on an Acquity UPLC XEVO TQ mass spectrometer 
equipped with an Acquity UPLC HSS-T3 column (100 mm x 2.1 mm, 1.8 μm, equipped with a 0.2 μm 
fritted pre-filter) (Waters Corporation, Milford, MA, USA). The solvent flow rate was set to 0.40 mL min-1 
and the column temperature kept at 35°C. The sample volume injected was 5 μL. The mobile phase was 
0.20% formic acid/water (A) and 0.20% formic acid/methanol-acetonitrile (80:20 v/v) (B). The elution 
gradient started with 5% of eluent B for 1 min, increased to 80% in 5 min, increased to 90% in 1 min and 
hold 2 min and then back to 5% in 1 min. The equilibration time was 3 min for a total run time of 12 min. 
The mass spectrometry analysis was performed using a positive electrospray ionization (ESI+) source in 
Multiple-Reaction-Monitoring mode (MRM). The optimized parameters were obtained by direct infusion 
of individual analytical standard solutions at 10 μg mL-1 as follows: desolvation gas flow (N2) at 800 L h-1; 
cone gas flow (N2) at 50 L h-1; collision gas flow (Ar) at 0.22 mL min-1; capillary voltage 2.5 kV; source 
temperature = 150 °C, and desolvation temperature = 550 °C.Two product ions (transitions) were used; the 
most abundant transition was used for quantification, whereas the second most abundant transition was used 
for qualification. The MS/MS acquisition and data processing were performed with Masslynx 4.1 software 
from Waters Corporation. The optimized mass spectrometry parameters are presented in Table 1.  
  
Table A 1: Optimized parameters of the MS/MS 
Analytes  
Precursor ions  
  



















ion (m/z)  
CE  
(V)  Q/q  
1-Naphtol  145  24  127  16  117  16  1.68  
Acetamiprid  223  22  126  20  56  14  4.53  
Aldicarb  191  10  116  4  89  12  1.97  
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Aldicarb-sulfone  223  20  86  14  148  8  1.19  
Aldicarbsulfoxide  207  14  132  6  89  12  1.41  
Atrazine  216  24  96  24  104  28  1.11  
Azinphos-methyl  317  10  132  14  125  18  3.48  
Bendiocarb  224  14  109  16  167  8  1.00  
Bentazon  239  34  132  24  197  20  1.59  
Boscalid  343  28  307  20  140  20  1.75  
 
Analytes  
Precursor ions  
  



















ion (m/z)  
CE  
(V)  Q/q  
Carbaryl  202  14  145  10  127  26  3.47  
Carbendazim  192  24  160  18  132  28  5.18  
Carbofuran  222  18  123  22  165  12  1.05  
Chlorfenvinphos  359  18  155  12  99  30  1.49  
Chlortoluron  213  22  72  16  140  24  10.0  
Chlorpyrifos  350  20  198  18  97  26  1.09  
Clothianidin  250  16  132  16  169  12  1.05  
Coumaphos  363  30  227  26  307  18  2.56  
Cyanazine  241  24  214  16  104  28  3.41  
Diazinon  305  20  169  20  153  20  1.46  
Dimethoate  230  14  199  10  125  20  1.48  
Dinotefuran  203  14  129  12  87  16  2.26  
Diuron  233  18  72  18  160  26  19.5  
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Fludioxonil  247  42  126  30  169  34  2.65  
Hexazinone  253  22  171  16  71  30  2.32  
Imazethapyr  290  32  177  26  248  18  1.58  
Imidacloprid  256  20  175  18  209  14  1.14  
Iprodione  330  16  245  14  162  30  13.9  
Isoproturon  207  22  72.  18  134  22  14.3  
Kresoxim-methyl  314  10  267  6  206  6  1.44  
Linuron  249  22  160  16  182  16  1.05  
Malathion  331  14  99  20  127  12  1.07  
Methibenzuron  222  16  165  16  150  32  2.32  
Metobromuron  259  20  170  18  148  16  1.34  
Metolachlor  284  20  252  16  176  26  1.99  
Metoxuron  229  22  72  16  156  24  10.0  
Monolinuron  215  20  126  16  148  16  1.05  
Nitenpyram  271  18  56  26  225  14  1.07  
O-Methoate  214  16  125  22  183  12  1.08  
Parathion  292  18  236  14  94  38  4.24  
Pendimethalin  282  12  212  10  194  18  9.23  




Parameters were optimized after analyte infusion at 10 μg mL , CT: cone tension, CE: collision energy, 
Q/q: ions ratio between the intensity of quantitative and qualitative trace. 
  
Pharmaceuticals analysis (par l'Université de Sherbrooke)  
Analyses of pharmaceuticals (PhACs) were performed on an Acquity UPLC XEVO TQ mass spectrometer 
(Waters Corporation, Milford, MA). An Acquity UPLC HSS-T3 column (100 mm x 2.1 mm, 1.8 µm) 
equipped with a fritted 0.2µm pre-filter (Waters Corporation, Milford, MA) was used. The solvent flow rate 
was set to 0.40 mL.min-1 and the column temperature was kept at 35 ºC. The sample volume injected was 5 
µL. The mobile phase was 0.20% formic acid/water (A) and 0.20% formic acid/methanolacetonitrile (80-
20 v+v) (B). The elution gradient started with 5% of eluent B, increasing to 90% in 8 min and then back to 
initial conditions in 4 min. The mass spectrometry analysis was performed using a positive electrospray 
ionization (ESI+) source in MultiReaction-Monitoring mode. The optimized parameters were obtained by 
direct infusion of analytical standard solutions at 10 µg.mL-1 as follows: desolvation gas (nitrogen) at 800 
L.h-1; cone gas (nitrogen) at 50 L.h-1; collision gas (nitrogen) at 0.22 mL.min-1; capillary voltage 2.5 kV; 
source temperature, 150 ºC and desolvation temperature 550 ºC. Two daughter traces (transitions) were 
used. The most abundant transition was used for quantification, whereas the second most abundant was used 
for confirmation. The matrix effect was estimated by comparison of the analyte in the experimental solution 
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and in MilliQ solution. No significant matrix effect was observed; the recovery was between 90-110% (data 
not showed). The quantification was performed using a 6 points matrixmatched calibration curve.  
  
Table A 2: Mass spectrometry parameters used for the quantification of PhACs. 
 
 Transition 1 : Quantification  Transition 2 : Qualification  
Active Substance  Parent > T1  
(m/z)  
 Con 
e (V)  
Coll  
 (V)  
Parent > T2  
(m/z)  
Coll  
 (V)  
Dwell time  
(S)  
Acetaminophen  151.90  
109.93  
>  25  20  151.90 > 92.74  15  0.016  
Caféine  194.98  
137.98  
>  35  25  194.98  
109.95  
>  20  0.016  
Naproxen  231.10  
185.10  
>  20  45  231.10  
115.00  
>  10  0.013  
Carbamazepin  237.13  
194.10  
>  25  35  237.13  
179.05  





>  20  40  242.10  
180.10  
>  15  0.025  
Ketoprofen  255.10  
105.00  
>  25  25  255.10  
177.10  
>  20  0.013  
Ifosfamide  260.90 > 91. 88  30  25  260.90  
153.85  





>  35  20  260.90  
105.92  
>  20  0.040  
Atenolol  267.20  
145.00  
>  30  25  267.30  
190.50  
>  20  0.020  
Trimetroprim  291.20  
230.20  
>  40  25  291.20  
261.10  
>  25  0.016  
Indometacine  358.20  
139.00  
>  25  45  358.20  
174.20  
>  20  0.013  
Fenofibrate  361.20  
233.10  
>  30  15  361.20  
273.10  
>  15  0.025  
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Ofloxacin  362.20  
318.30  
>  35  25  362.20  
261.20  
>  20  0.016  
Bezafibrate  362.20  
138.90  
>  25  25  362.20  
316.20  
>  15  0.013  
Amoxicillin  397.95  
349.08  
>  15  25  397.95  
159.93  
>  20  0.016  
Iopromide  791.55  
572.68  
>  35  30  791.55  
558.64  
>  20  0.016  
Ibuprofen  207.10  
161.10  
>  15  10  207.1 > 119.03  5  0.013  
  
  
Positive peak confirmation  
The confirmation of the detected analytes was performed using the ion ratio of the two fragments used for 
the quantification and qualification in MRM. This ratio is specific to each analyte, regardless of the matrix, 
and was expressed as the average (mean) of the ion ratio (Q/q) measured at each point of the calibration 
curve (n = 6). An analyte was considered as a “true” positive if (i) the chromatographic retention time was 
within 2% of the chromatographic retention time of the standard compound, and (ii) the relative abundances 
of two selected transition ions ratio (quantitative and qualitative) was within 20% of the expected value of 
ions ratio obtained for the standards. To avoid false positives during compounds identification, two other 
confirmation approaches, based on (i) a product ions confirmation (PIC) and (ii) on daughters scan from the 
precursor ion were evaluated. Briefly, the PIC consists of a full MS scan (or daughter scan) applied on the 
detected precursor ions in MRM. The qualification of the detected analyte (selected precursor ion in MS1) 
is confirmed using fragments generated in the collision cell and collected in the second quadrupole (MS2) 
through the product ion selected in the MRM function. While not part of current qualification methods, the 
PIC is a valuable tool that should be considered more often as it is an efficient qualification approach even 
at concentrations close to the method limits. Unlike the conventional daughter scan confirmation, the PIC 
approaches (i) does not require additional mass function that could significantly reduce peak resolution 
(number of point per peak) and (ii) PIC does not require an additional re-injection step. PIC function is 
directly integrated to the MRM function and allows the simultaneous quantification (MRM) and 
qualification (daughter scan or MS scan) in a single injection. This function (PIC) could be particularly 




The accuracy (recovery) of the methods were evaluated at 3 levels of concentrations  performed in 5 
replicates (on the same day and laboratory). The precision was expressed as a relative standard deviation of 
the recovery. These two parameters are a measure of random and systematic errors.  
Limits of detection and quantification  
The limits of detection (LOD) and limits of quantification (LOQ) were determined in matrix regression 
using 5 replicates from independent calibration solutions to minimize systematic errors and 6 levels of 
concentration ranging from 0.10 to 30.0 ng mL-1. The  
LOD and LOQ were calculated, according to the International Committee on Harmonization (ICH, 2005) 





Where b0 is the analytical blank, S(b0) is the standard deviation of the analytical blank and b1 the analytical 
sensibility.  
  






 Matrix effects  
The matrix effects (ME) were determined by comparing the slope of a calibration curve (6point regression 
curves from 0.10 to 30.0 ng mL-1) acquired in the matrix (drinking water) and the slope of a calibration 
curve acquired in the solvent (acidic aqueous methanol). Both calibration curves were performed in 
triplicates. The ME is expressed in percent as follows: 
𝑀𝐸 = (
𝑆𝑙𝑜𝑝𝑒 𝑜𝑓 𝑡ℎ𝑒 𝑠𝑝𝑖𝑘𝑒𝑑 𝑒𝑥𝑡𝑟𝑎𝑐𝑡
𝑆𝑙𝑜𝑝𝑒 𝑜𝑓 𝑡ℎ𝑒 𝑠𝑜𝑙𝑣𝑒𝑛𝑡
− 1) ∗ 100% 
No significant matrix effect was observed.  
 
 
 
 
